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Die vorliegende Arbeit verfolgt das Ziel, das Aufkommen und die Verteilung von Stoffen im 
urbanen Wasserkreislauf, insbesondere in den Abwassersystemen, in einer umfassenden 
Gesamtschau zu untersuchen und zu bewerten. Diese ganzheitliche Betrachtungsweise un-
terscheidet sich von den bisherigen Untersuchungen, die sich in der Regel auf einen Stoff 
oder auf einzelne Komponenten in diesem Kreislauf beziehen. 
Das untersuchte Stoffspektrum reicht von den herkömmlichen Abwasserparametern, wie 
dem Chemischen Sauerstoffbedarf (CSB), bis hin zu neuen, vorwiegend organischen Ver-
bindungen, die in der EG-Wasserrahmenrichtlinie als prioritäre Stoffe bzw. prioritäre gefährli-
che Stoffe aufgelistet sind. Eine Sichtung der verfügbaren Daten zeigt, dass die Kenntnisse 
über das Aufkommen und die Wirkung dieser Stoffe sehr lückenhaft sind. Es ist deshalb er-
forderlich und für die siedlungswasserwirtschaftliche Praxis dringlich, sich mit der Problema-
tik der organischen Schadstoffe zu befassen und die wichtigsten Stoffströme im Abwasser-
system zu analysieren. Besonders interessiert die Frage, wie sich die Stoffe auf die einzel-
nen Systemkomponenten verteilen. 
In einem ersten Schritt wird das Gesamtsystem des urbanen Wasserkreislaufs mit seinen 
naturräumlichen (z.B. Grundwasser) und abwassertechnischen Elementen (z.B. Kanalisation 
und Kläranlage) dargestellt. Die wichtigsten Wechselbeziehungen zwischen den einzelnen 
Teilsystemen und der Verlauf der maßgeblichen Stoffströme werden erläutert. Im Anschluss 
daran werden die möglichen humantoxischen und ökotoxischen Wirkungen beschrieben, die 
von den Stoffen ausgehen können. 
Es werden dann die wichtigsten Erkenntnisse über Stoffeigenschaftsgrößen, die Wirkungen 
und das Aufkommen der Stoffe in den verschiedenen Matrices des urbanen Wasserkreis-
laufs sowie die einschlägigen rechtlichen Regelungen stoffweise erörtert. Um einen ersten 
Überblick zu gewinnen und eine geeignete Grundlage für die weitere Vorgehensweise zu 
erhalten, wird zunächst ein breites Spektrum von Stoffen, aufgeteilt nach anorganischen und 
organischen Substanzen, beschrieben. Unter den organischen Stoffen sind einige typische 
Altstoffe, wie die PCB, die trotz Anwendungsverboten bzw. -beschränkungen noch immer 
in einigen Kompartimenten des Wasserkreislaufs zu finden sind. Es werden aber auch 
neue Schadstoffarten, z.B. polycyclische Moschusverbindungen, berücksichtigt, für die bis-
her nur äußerst wenige Daten vorhanden sind. Als wichtige Folgerung für künftige Erhebun-
gen ist aus dieser pauschalen Betrachtung abzuleiten, die Datenbasis durch weitere Mes-
sungen zu verbessern und die Messprogramme besser aufeinander abzustimmen. 
Darauf aufbauend werden in einer zweiten Stufe ausgewählte Stoffe bzw. Stoffgruppen, die 
aufgrund ihres Aufkommens und ihrer potenziellen Auswirkungen auf Fließgewässer als re-
levant einzuordnen sind, sog. Leitparameter, detailliert behandelt. 
Als Basis für die Auswahl dieser Leitparameter dienen zunächst die rechtlichen Regelungen, 
vor allem die der EG-Wasserrahmenrichtlinie. Als weitere Kriterien werden die mögliche toxi-
sche Wirkung der Stoffe, das signifikante Aufkommen in den Abwassermatrices und die Ver-
fügbarkeit von Daten herangezogen. Die wichtigsten Kenngrößen der Stoffe werden - diffe-
renziert nach den verschiedenen Emissionsquellen des Abwassersystems - beschrieben. 
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Eine erste Gruppe der Leitparameter umfasst bisher schon häufig im Abwassersystem un-
tersuchte Stoffe bzw. Stoffgruppen: Feststoffparameter, die Summenparameter CSB und 
BSB, die Nährstoffe Stickstoff und Phosphor sowie die Schwermetalle Kupfer, Blei, Cadmium 
und Zink. Die große Heterogenität der Daten ist eines der wichtigsten Ergebnisse der Unter-
suchung. Das gilt sowohl für die verschiedenen Stoffe als auch für die verschiedenen Emis-
sionsquellen des Abwassersystems, die Mischwasserentlastungen, die Trenngebietsausläs-
se und den Kläranlagenablauf. 
Schwerpunktmäßig werden die Stoffkenngrößen für ausgewählte organische Schadstoffe 
behandelt. Die Ergebnisse lassen erkennen, wie groß die Vielfalt der untersuchten Verbin-
dungen mit ihren variierenden Kenngrößen, Stoffeigenschaften und Wirkungen ist. 
Als charakteristisches Unterscheidungskriterium wird die Herkunft der Stoffe definiert, die 
eindeutig die Belastung der verschiedenen Matrices des Abwassersystems bestimmt. Wäh-
rend sich die aus dem Schmutzwasser stammenden (schmutzwasserbürtigen) Verbindun-
gen (z.B. EDTA) überwiegend im Kläranlagenablauf finden, sind die von der Oberfläche 
stammenden (oberflächenbürtigen) Verbindungen (z.B. PAK) vor allem in den nieder-
schlagsbedingten Abflüssen zu erwarten. Beim Trennsystem sind das die Abflüsse aus den 
Trenngebietsauslässen, beim Mischsystem die Abflüsse aus den Mischwasserentlastungs-
bauwerken. 
Allgemein lässt sich aus den Untersuchungsergebnissen folgern, dass stoffliche Emissionen 
aus den kommunalen Abwassersystemen im Vergleich zu anderen Emissionsquellen in er-
heblichem Maße zur Gewässerbelastung beitragen. Das ist insofern bedeutsam, als durch 
Maßnahmen im industriellen Bereich die Einträge aus Direkteinleitungen in letzter Zeit spür-
bar vermindert worden sind. 
Damit stellt sich die Frage, wie in der siedlungswasserwirtschaftlichen Praxis in Zukunft mit 
herkömmlichen und neuen Stoffen umgegangen werden soll. Wegen der außergewöhnlich 
hohen Vielfalt von Aufkommens- und Wirkungsdaten sowie der Stoffeigenschaften ist es nur 
in begrenztem Umfang möglich, allgemeingültige Empfehlungen zur Behandlung aller dieser 
Stoffe zu geben.  
Es muss ein pragmatischer Kompromiss gefunden werden zwischen stoffbezogenen Einzel-
aussagen und den allgemeinen Anforderungen aus dem Ingenieurbereich nach praktikablen 
und kostengünstigen Problemlösungen.  
Unabhängig davon, ob ein Stoff human- bzw. ökotoxisch wirkt, ist es fragwürdig, erhöhte 
Belastungen durch Xenobiotika in Fließgewässern und damit potenziell im Trinkwasser zu 
tolerieren. Der Aspekt der Trinkwasserästhetik, ein Begriff, der im Zusammenhang mit Hu-
manarzneimittelbelastungen verwendet wird, ist zu berücksichtigen.  
In Anbetracht der zukünftig mit großer Wahrscheinlichkeit auftretenden neuen Problemstoffe 
sollte grundsätzlich versucht werden, Schadstoffeinträge aus den Abwasserentsorgungssys-
temen - auf der Grundlage der besten verfügbaren Technologien - so weit wie möglich zu 
vermeiden bzw. zu vermindern. 
Um in Erfahrung zu bringen, welche Maßnahmen dazu geeignet sind, werden als Erstes Ü-
berlegungen zur Verteilung dieser Stoffe in den Abwasserentsorgungssystemen angestellt. 
Mit Hilfe des Instruments der Schmutzfrachtsimulation werden für 32 ausgewählte Stoffe 
bzw. Stoffparameter die wesentlichen Emissionen aus einem fiktiven Mischsystem - dem 
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Modellnetz aus dem ATV-Arbeitsblatt A 128 - auf der Grundlage von mittleren Konzentrati-
onsannahmen berechnet. Die Untersuchung hat vor allem das Ziel, die Verteilung der jähr-
lich emittierten Frachten der Schadstoffe auf den Kläranlagenablauf und die Mischwasser-
entlastungen des Kanalnetzes zu quantifizieren. Die jeweiligen Bedingungen für die Berech-
nung werden in Anlehnung an aktuelle Fragen der Siedlungswasserwirtschaft (z.B. Abkopp-
lung von Flächen) festgelegt.  
Es werden Szenarien mit Variationen der stofflichen Eingangsdaten (Eingangsdatenvarian-
ten) und Szenarien mit Veränderungen im Einzugsgebiet bzw. im Kanalnetz (Netzvarian-
ten) berechnet. U.a. wird ein modifiziertes Mischsystem mit der Abkopplung von Flächen 
vom Kanalnetz berücksichtigt. 
Unter Verwendung der gleichen Eingangsdaten werden auch die Emissionen für ein Trenn-
system berechnet, die aus den Trenngebietsauslässen und den Abläufen der Kläranlage bei 
Trocken- und Regenwetter in das Gewässer gelangen. 
Sowohl die Zusammenstellung der theoretischen Grundlagen als auch die Ergebnisse der 
Simulation, die im Anhangsband wiedergegeben sind, zeigen erhebliche Unterschiede im 
Verhalten der verschiedenen Stoffe im Abwasserentsorgungssystem. 
Aufgrund des Sachverhaltes, dass die Eigenschaften der einzelnen Stoffe sehr heterogen 
sind, werden weitere Betrachtungen stoffbezogen angestellt. 
Für 19 ausgewählte Stoffe bzw. Stoffgruppen, die als relevant gelten müssen, wird eine ab-
schließende Einordnung und Bewertung vorgenommen. Maßgebend für das Aufkommen 
und die Verteilung im Abwassersystem sind die Kenngrößen: vorwiegende Herkunft, Anteil 
des partikulären Transports und Rückhalt in der Kläranlage. 
Für jede Stoffgruppe werden Empfehlungen zur Verminderung der Gewässerbelastung aus-
gesprochen. Ein wesentlicher Aspekt dabei ist, die Schadstoffpotenziale bereits an der Quel-
le zu verringern, gemäß der Forderung der EG-Wasserrahmenrichtlinie, Einleitungen, Emis-
sionen und Verluste prioritärer gefährlicher Stoffe der EG-WRRL zu beenden oder schritt-
weise einzustellen.  
Aus den Ausführungen dieser Arbeit geht jedoch hervor, dass Anwendungsverbote bzw. -
beschränkungen  das gilt z.B. für einige Herbizide  kurzfristig nicht immer zum Erfolg füh-
ren. Auch lassen sich für einige Stoffe, z.B. bestimmte Humanarzneimittel, in Abwägung mit 
ihrem Nutzen häufig keine Anwendungsverbote formulieren. Deshalb ist es unbedingt erfor-
derlich, Überlegungen darüber anzustellen, welche Möglichkeiten gegeben sind, solche Stof-
fe im Entwässerungsnetz und/oder in der Kläranlage zurückzuhalten. Entsprechende Kon-
zepte zur Entsorgung von mit Schadstoffen angereichertem Klärschlamm sollten in die Erör-
terungen einbezogen werden. 
In einigen Szenarien konnte gezeigt werden, dass die wirkungsvollste Maßnahme zur Ver-
minderung der Stoffeinträge in Gewässer die Erhöhung der Rückhalteleistung in der Kläran-
lage und der Regenentlastung ist, die mit bestimmten Techniken wie Membrananlagen, Ak-
tivkohlefiltern und Bodenfiltern erreicht werden kann. Die Weiterentwicklung und der Einsatz 
moderner Technologien zur Abwasserreinigung und zur Regenwasserbehandlung bleiben 





Der Schutz und die nachhaltige Bewirtschaftung der Gewässer sind Ziele gemeinschaftlicher 
Wasserpolitik in der Europäischen Union, die ihren Ausdruck in der EG-
Wasserrahmenrichtlinie (WRRL) aus dem Jahr 2000 gefunden haben. Mit dieser Richtlinie 
wird ein stärkerer Schutz und eine Verbesserung der aquatischen Umwelt angestrebt, unter 
anderem durch spezifische Maßnahmen zur schrittweisen Reduktion bzw. der Beendigung 
oder schrittweisen Einstellung von Einleitungen, Emissionen und Verlusten von Schadstoffen 
(Artikel 1, WRRL) /EU 2000b/. 
Vor diesem Hintergrund stellen sich die Fragen nach den Schadstoffströmen, dem Aufkom-
men und der Verteilung von Schadstoffen im urbanen Wasserkreislauf. Deren Kenntnis ist 
eine wesentliche Voraussetzung für das Ergreifen geeigneter Maßnahmen. 
In den dazu erforderlichen Überlegungen und Untersuchungen spielen die Abwasserentsor-
gungssysteme, in denen Schadstoffströme in auffälliger Weise sichtbar werden, eine Schlüs-
selrolle. Die Problematik ist dadurch gekennzeichnet, dass Schadstoffe der unterschiedlichs-
ten Art in vielfältiger Weise aus der natürlichen und anthropogenen Umwelt in die Abwasser-
systeme gelangen, in ihnen weitergeleitet, teilweise verändert und aus ihnen wieder an die 
Umwelt abgegeben werden. Durch diese Emissionen werden vor allem die Oberflächenge-
wässer belastet, daneben sind Auswirkungen auf Boden und Grundwasser sowie die Atmo-
sphäre festzustellen. 
Bei den bisher durchgeführten Maßnahmen zum Gewässerschutz ging es vorwiegend um 
die Reduktion des Austrages der sauerstoffzehrenden Substanzen sowie der Nährstoffe. Die 
Verminderung der Emissionen anderer Stoffe, wie der Schwermetalle, war im Vergleich dazu 
von untergeordneter Bedeutung. 
Erst in den letzten Jahren finden die organischen Stoffe und die von ihnen ausgehenden 
Wirkungen zunehmend Beachtung in der Gewässerschutzdiskussion. Die erwähnte Wasser-
rahmenrichtlinie (WRRL) trägt dieser Entwicklung Rechnung, indem sie neben biologischen 
Kenngrößen für den ökologischen Zustand auch einige stoffliche Kenngrößen nennt. Die im 
Anhang X der Richtlinie aufgeführte Liste der prioritären Stoffe (33 Stoffe bzw. Stoffgruppen) 
enthält überwiegend organische Verbindungen /EU Kommission 2001a/. 
 
Um die möglichen Auswirkungen von Emissionen aus Abwasserentsorgungssystemen zu 
vermindern, ist zunächst zu klären, von welchen Stoffen tatsächlich signifikante Belastungen 
ausgehen und ob diese Stoffe vorwiegend aus dem Abwassersystem stammen. Je nach 
betrachtetem Stoff sind große Unterschiede festzustellen. So gelangen einige Pflanzen-
schutzmittel- und Tierarzneimittelwirkstoffe vor allem durch Einträge von landwirtschaftlichen, 
vorwiegend unbefestigten Flächen in die Gewässer. Bei vielen anderen organischen Stoffen, 
z.B. PAK, Humanarzneimittel, Urbanherbizide, konnten die Emissionen aus dem Abwasser-
system als Hauptquelle der Gewässerbelastung identifiziert werden. 
Schadstoffe gelangen durch Oberflächenabflüsse und das Schmutzwasser in die Entwässe-
rungssysteme und werden aus diesen auf unterschiedlichen Wegen an die Umwelt abgege-
ben, z.B. durch den Kläranlagenablauf und die Regenentlastungen. Gezielte Maßnahmen 
zur Reduktion bestimmter Stoffe setzen daher voraus, dass sowohl Art und Größenordnung 
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des Aufkommens als auch die Verteilung der Schadstoffströme in den Abwassersystemen 
hinreichend bekannt sind. Bisherige Veröffentlichungen beziehen sich in der Regel auf ein-
zelne Komponenten, wie den Kläranlagenablauf, oder einzelne Stoffe (z.B. Kupfer). Eine 
ganzheitliche Betrachtung der Stoffflüsse im Abwassersystem, die auch die Wechselbezie-
hungen mit den angrenzenden Umweltkompartimenten einschließt, fehlt bislang. 
 
Im Rahmen dieser Arbeit wird versucht, das komplexe Beziehungs- und Wirkungsgefüge der 
Schadstoffprozesse im urbanen Wasserkreislauf mit seinen Komponenten darzustellen und 
im Hinblick auf seine Relevanz für die Abwasserentsorgung zu untersuchen. Damit soll ein 
Beitrag zum besseren Verständnis der Schadstoffproblematik bei allen Akteuren in der Sied-
lungswasserwirtschaft geleistet werden. 
Aus den gewonnenen Erkenntnissen über mögliche Eintragspfade in die Abwassersysteme 
sollen Potenziale zur Lenkung von Schadstoffströmen und ihrer technischen Kontrolle aufge-
zeigt und bewertet werden. Damit lassen sich Maßnahmen zur Verringerung der Gewässer-
belastung zielgerichtet formulieren und in ihrer Wirksamkeit besser beurteilen.  
Einschränkend ist zu sagen, dass Stoffströme im urbanen Wasserkreislauf im Gegensatz zu 
in sich geschlossenen Systemen, wie industriellen Prozessen, nur größenordnungsmäßig 
dargestellt werden können, da u.a. viele diffuse Einträge zu erfassen und zu berücksichtigen 
sind und die Übergänge zwischen einzelnen Systemkomponenten nicht untersucht bzw. do-
kumentiert sind. Insbesondere an den Übergängen von technischen zu natürlichen System-
komponenten sind besondere Unsicherheiten festzustellen. 
 
Um die genannten Ziele der Arbeit zu erreichen, wird eine zweigeteilte Vorgehensweise ge-
wählt. Im ersten Teil (Kapitel 2 bis 4) werden verfügbare Ergebnisse von Untersuchungspro-
grammen ausgewertet und die wichtigsten Kenngrößen für relevante Stoffe beschrieben und 
analysiert. Das betrifft die rechtlichen Grundlagen, die Stoffeigenschaften, die Wirkungen 
und die Herkunftsbereiche der Stoffe, das Aufkommen in den einzelnen Teilbereichen des 
urbanen Wasserkreislaufs und auch Vermeidungs- und Verringerungspotenziale. 
Zunächst werden in Kapitel 2 die Stoffflüsse im urbanen Wasserkreislauf sowie die Grund-
sätze der toxischen Wirkungen von Stoffen erörtert. In Kapitel 3 folgt dann eine Kurzbe-
schreibung von ca. 30 Soffen bzw. Stoffgruppen, die im urbanen Wasserkreislauf vorkom-
men, nach den oben genannten Kriterien. Im anschließenden Kapitel 4 werden ca. 20 aus-
gewählte Stoffe bzw. Stoffgruppen, die als relevant im urbanen Wasserkreislauf einzustufen 
sind, detailliert behandelt, wobei der Schwerpunkt auf dem Abwassersystem liegt. Aufgrund 
der nach Stoffen gegliederten Beschreibung stellen die Kapitel 3 und 4 ein Nachschlagewerk 
dar, in dem die für jede Verbindung wesentlichen Aspekte zu finden sind. Ein kurzes Fazit 
am Ende der Ausführungen über eine Stoffgruppe ermöglicht es dem schnellen Leser, sich 
einen Überblick zu verschaffen. 
Im zweiten Teil der Arbeit (Kapitel A im Anhangband) werden tiefer gehende Betrachtungen 
über die stofflichen Verteilungsvorgänge im Abwassersystem angestellt. Zu diesem Zweck 
wird der Detaillierungsgrad deutlich erhöht und zwar durch die Beschränkung auf ein Teilsys-
tem - vornehmlich das Mischsystem mit den Emissionen Kläranlagenablauf und Misch-
wasserentlastung - sowie die gewählte Methodik. So werden mit Hilfe des Instruments der 
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Schmutzfrachtsimulation die maßgeblichen Stoffemissionen aus dem Mischsystem auf der 
Basis von Annahmen mittlerer Konzentrationen berechnet (Kapitel A.1.2.2). Die jeweiligen 
Randbedingungen für die Berechnung werden dabei in Anlehnung an aktuelle Fragestellun-
gen der Siedlungswasserwirtschaft, z.B. die Abkopplung von Flächen, festgelegt und mit 
verschiedenen Szenarien abgebildet. 
Das Kapitel A wird aus drucktechnischen Gründen in den Anhangband aufgenommen. Ver-
vollständigt wird dieser durch die Auflistung verfügbarer Datensätze zu Stoffen in verschie-
denen Komponenten des urbanen Wasserkreislaufs. Im Anhang sind darüber hinaus auch 
die Vorgaben und Annahmen der Basiswerte für die Simulation zu finden. 
Im letzten Kapitel 5 werden stoffspezifische Empfehlungen zum Umgang mit den betrachte-
ten Stoffen im Abwassersystem ausgesprochen, ergänzt um allgemeine, auf das Abwasser-
system bezogene Aspekte. Für 19 ausgewählte Stoffe bzw. Stoffgruppen wird eine zusam-




2 Stoffströme und Wirkungen von Stoffen  Darstellung der 
Grundlagen 
 
2.1 Grundlagen des Aufkommens und der Verteilung von Stoffen im ur-
banen Wasserkreislauf 
 
Im Mittelpunkt der Abhandlung über Schadstoffströme im urbanen Wasserkreislauf, dem 
durch Eingriffe des Menschen beeinflussten natürlichen Kreislauf des Wassers, stehen die 
Fließgewässer mit den maßgeblichen Stoffeinträgen aus den urbanen Abwassersystemen 
durch Regenentlastungen, Trenngebietsauslässe und Kläranlagenabläufe. 
Darüber hinaus sind auch die Wechselwirkungen zwischen den Fließgewässern und ande-
ren Umweltbereichen von Interesse. So können Boden und Grundwasser Auswirkungen 
auf die Fließgewässer haben, direkt durch Bodenerosion, indirekt durch Stofftransport aus 
dem Grundwasser. Auch die Atmosphäre trägt zur stofflichen Belastung bei, unmittelbar 
durch Deposition oder mittelbar durch den Oberflächenabfluss. 
Die aus stofflicher Sicht zum Teil bedeutsamen Direkteinleitungen aus industriellen Kläran-
lagen in Fließgewässer werden nicht näher behandelt. Die Beschaffenheit der Abwässer ist 
im starken Maß abhängig von der Art der Rohstoffe und Erzeugnisse und vom Herstellungs-
prozess. In letzter Zeit sind große Erfolge bei der Reduktion dieser Emissionen durch inner-
betriebliche Maßnahmen erzielt worden. Industrielle Emissionen können in urbanen Syste-
men jedoch nicht ganz vernachlässigt werden, weil Stoffeinträge durch Indirekteinleiter in 
die städtischen Abwassersysteme stattfinden.  
Auch wenn die Fließgewässer mit den Einträgen aus dem urbanen Bereich schwerpunktmä-
ßig betrachtet werden, wird bei der Behandlung der Einzelstoffe versucht, wichtige Daten zu 
Aufkommen und Verteilung der Stoffe  soweit vorhanden und relevant  für die Umwelt-
kompartimente Atmosphäre, Boden und Grundwasser anzugeben. 
Die Abbildung 2-1 zeigt das Gesamtsystem Urbaner Wasserkreislauf mit den wichtigsten 
Komponenten und den relevanten Stoffströmen. Für die Fließgewässer sind vor allem die 
Einträge aus den Abwasserentsorgungssystemen bedeutend. Sie stammen aus den Kläran-
lagenabläufen, den Regenentlastungen des Mischsystems und den Regenauslässen des 
Trennsystems, aus denen die Oberflächenabflüsse direkt in die Gewässer eingeleitet wer-
den. Weitere Einträge in die Fließgewässer, z.B. durch Erosion von unbebauten, vorwiegend 
unbefestigten landwirtschaftlichen und sonstigen Flächen sind durch gestrichelte Linien ge-
kennzeichnet. Analoges gilt für die Stoffflüsse zwischen den Umweltkompartimenten Atmo-







































Abbildung 2-1: Darstellung des urbanen Wasserkreislaufs mit den wichtigsten Umweltkom-
partimenten und Teilsystemen der Abwasserentsorgung. MW-Kanal: Misch-
wasserkanal; RW-Kanal: Regenwasserkanal 
 
Im Folgenden werden Vorkommen und Verteilung von Stoffen in den einzelnen Systemele-
menten des urbanen Wasserkreislaufs erörtert. Die Ausführungen beziehen sich auf den Ist-
Zustand und mögliche zukünftige Veränderungen, die sich beispielsweise durch Maßnahmen 
der Regenwasserbewirtschaftung ergeben. 
Ferner werden die wichtigsten theoretischen Grundlagen bzw. Modellvorstellungen über 
Wassermengen und über das Aufkommen und den Transport bzw. die Verteilung von Stof-
fen zusammengestellt. Die Kompartimente Atmosphäre, Boden und Grundwasser werden 
dabei weniger ausführlich als die Fließgewässer beschrieben. Die Teilsysteme Kanalisation 
und Kläranlage sowie der Teilstrom Oberflächenabfluss werden auf Grund ihrer Bedeutung 




Die Atmosphäre steht mit einigen Komponenten des urbanen Wasserkreislaufes durch die 
Prozesse der Deposition und der Verflüchtigung in Wechselwirkung. Gasförmige und an Par-
tikel gebundene Luftbestandteile gelangen aus der Atmosphäre durch trockene oder nasse 
Deposition auf die Erdoberfläche.  
Die trockene Deposition erfasst den Austrag von Stoffen bei Trockenwetter. Das entschei-
dende Kriterium für den Transport der partikelgebundenen Stoffe ist die Partikelgröße. Grö-
ßere Partikel verbleiben in der Regel kürzere Zeit in der Atmosphäre, entsprechend ist der 
örtliche Verteilungsradius um eine Emissionsquelle eher gering; kleinere Partikel werden 
dagegen länger und weiter transportiert.  
In der Nassdeposition werden Wechselwirkungen von Stoffen mit der flüssigen Phase (z.B. 
Regentropfen) erfasst. Dabei können Stoffe partikulär in der Wasserphase oder auch echt 
gelöst transportiert werden. Obwohl in Messprogrammen häufig die Trocken- und die Nass-
deposition unterschieden werden, gibt es Wechselwirkungen zwischen den verschiedenen 




Abbildung 2-2:  Auswahl an maßgeblichen Mechanismen zur Beschreibung der Trocken- und 
Nassdeposition /verändert nach Haritopoulou 1996/ 
 
Aus der Atmosphäre können Stoffe durch Deposition die Oberflächengewässer sowie die 
unbefestigten Flächen (z.B. Boden) und befestigten Flächen (z.B. Dachflächen) erreichen. 
Bei Niederschlägen gelangen sie von den überwiegend befestigten Oberflächen in die ent-
sprechenden Abflüsse (z.B. Dachabflüsse, Verkehrsflächenabflüsse). Gemessene Konzent-
rationen in Oberflächenabflüssen enthalten also immer beide Austragsformen (trocken und 
nass). Demgegenüber zeigt sich in Stoffkonzentrationen von Straßenstäuben überwiegend 
die trockene Deposition.  
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In den letzten Jahren ist in Deutschland ein deutlicher Rückgang der atmosphärischen Be-
lastung an Schwebstoffen und anderen Schadstoffen, wie Stickoxide, Schwefeldioxid, zu 
verzeichnen. Dies ist bedingt durch zahlreiche Regelungen auf der Emissionsseite (z.B. 17. 
BImschV) und der Immissionsseite (z.B. TA Luft) /17. BImschV 1990, TA Luft 1986/. 
Allgemein lässt sich für viele (Schad)Stoffe eine stärkere atmosphärische Belastung der 
städtischen Gebiete im Vergleich zu ländlichen Gebieten feststellen /Fuchs 2000/. Neben der 
globalen Verteilung von Stoffen spielen für das Auftreten von Luftschadstoffen regionale 
bzw. lokale Emittenten eine entscheidende Rolle. Darüber hinaus sind bei einigen Stoffen 
jahreszeitliche Schwankungen bedeutend (z.B. PAK). Der Transport vieler Schadstoffe er-
folgt partikelgebunden, weshalb eine positive Korrelation zwischen der Schwebstoff- und 
Schadstoffkonzentration besteht; das gilt z.B. für Blei. 
Luftseitige Belastungen werden als Ursache für viele Stoffbelastungen genannt. Die hierbei 





Der Boden wird als oberster Bereich der festen Erdrinde bezeichnet und bildet mit der Atmo-
sphäre, der Hydrosphäre und der Biosphäre die terrestrischen Ökosysteme /URömpp 2000/. 
Es existieren vielfältige Wechselwirkungen mit anderen Kompartimenten, z.B. dem Grund-
wasser. Die drei Phasen Gestein, Wasser und Luft überlagern sich im Bodensystem zeitlich 
wie örtlich /Bliefert 1997/. Der Boden bildet als Vegetationsstandort die Lebensgrundlage für 
viele Organismen (Mensch, Tier, Pflanzen, Mikroorganismen u.a.) und ist deshalb besonders 
vor Überbeanspruchung und Verunreinigungen zu schützen. Er erfüllt zahlreiche Funktionen, 
z.B. als Nährstoffspeicher bzw. als Puffer (Filter) für anthropogen eingetragene Schadstoffe.  
Stoffliche Einträge in den Boden entstehen vorwiegend durch luftseitige Belastungen aus 
den Bereichen Industrie, Siedlungen und Verkehr. Des Weiteren können bestimmte Abfall-
stoffe (z.B. Kompost, Klärschlamm) bei landwirtschaftlicher Verwertung die Stoffkonzentrati-
onen im Boden erhöhen. Eine dritte Gruppe wichtiger Einträge umfasst die Agrochemikalien, 
die aus Düngern und Pflanzenschutzmitteln bestehen /Bliefert 1997/. 
Für die Fragestellung der stofflichen Einträge aus den Abwasserentsorgungssystemen sind 
die nachfolgend beschriebenen zwei Funktionen des Bodensystems besonders wichtig. 
Bei der Nutzung als landwirtschaftliche Fläche (ca. 55 % der Bodenfläche in Deutschland) 
kann es bei der übermäßigen Aufbringung von Düngern oder Pflanzenschutzmitteln zu Be-
einträchtigungen insbesondere des Grundwassersystems kommen /Bliefert 1997/. Die hohe 
Nährstoffbelastung der Böden, die auch indirekt über das Grundwasser die Zusammenset-
zung der Fließgewässer beeinflusst, wird bereits seit vielen Jahren thematisiert. Mit Hilfe von 
Bilanzen wird versucht, die wichtigsten Ein- und Austräge der Nährstoffe zu erfassen. Die 
hieraus berechneten Stickstoff- und Phosphorüberschüsse des Bodens sind seit 1987 deut-
lich zurückgegangen /Frede 2000/ (siehe auch Kapitel 4.3). Bei den Pflanzenschutzmitteln 
sind ebenfalls große Erfolge in der Reduktion der Einsatzmengen und der ordnungsgemä-
ßen Applikation erzielt worden. Dies zeigt sich an sinkenden Gehalten in ober- und unterirdi-
schen Gewässern (siehe Kapitel 4.5.4).  
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Aus Sicht der Abwasserentsorgung spielen die landwirtschaftlichen Flächen eine wichtige 
Rolle bei der Verwertung von Klärschlämmen. Das Ziel des Kläranlagenbetriebes ist es, 
Stoffe möglichst vollständig aus dem Abwasser zu entfernen. Dies kann durch einen hohen 
biologischen Abbau geschehen oder durch den Übergang der Stoffe in die Feststoffphase. 
Für nicht bzw. gering abbaubare Substanzen fungiert der Klärschlamm gezielt als eine Stoff-
senke im Klärprozess. Hierdurch reichern sich viele anorganische Stoffe (z.B. Schwermetal-
le) und organische Stoffe (z.B. PCB, PAK, Dioxine) im Klärschlamm an und werden bei der 
landwirtschaftlichen Verwertung direkt auf das Boden-Grundwassersystem aufgebracht. Um 
diese Belastung zu minimieren, wurden in verschiedenen Regelungen Vorgaben formuliert, 
die die Konzentrationen von bestimmten Stoffen im Klärschlamm und im Boden begrenzen 
/AbfKlärV 1992, BBodSchV 1999/. Für diejenigen Stoffe, deren Aufkommen und Auswirkun-
gen auf das Boden-Grundwassersystem noch nicht detailliert bekannt sind, fehlen bislang 
rechtlich verbindliche Werte. Es bleibt daher abzuwägen, ob bei der landwirtschaftlichen 
Klärschlammverwertung die sinnvolle Rückführung von organischer Substanz und Nährstof-
fen höher zu bewerten ist als das mögliche Risiko der Schadstoffanreicherung im Boden. In 
jedem Fall sollten auch an andere Düngemittel (z.B. Handelsdünger, Wirtschaftsdünger) 
ähnliche Bewertungsmaßstäbe angelegt werden, um zu einheitlichen Beurteilungen zu 
kommen. 
Eine zweite wichtige Nutzung der Bodenpassage tritt bei der Versickerung von Oberflä-
chenabflüssen auf. Darunter versteht man eine gezielte Ableitung von Niederschlagsabflüs-
sen, vornehmlich von befestigten Flächen. Es sind verschiedene Formen bekannt, die von 
der Flächen-, Mulden-, Rigolen- bis zur Schachtversickerung reichen. Daneben existieren 
zahlreiche Sonderformen, wie das Mulden-Rigolen-System. Unterschiede bestehen im Ver-
hältnis der Sickerfläche zur angeschlossenen befestigten Fläche und in der verschiedenen 
Intensität der Nutzung zum Stoffrückhalt. Diese ist abhängig von der Belastung des Oberflä-
chenabflusses und von den Bodenkenngrößen, wie beispielsweise dem Carbonatgehalt. 
Eine flächige Versickerung durch eine ausgeprägte Oberbodenschicht ist wesentlich günsti-
ger einzustufen als eine Schachtversickerung.  
Bei hinreichend durchlässigen Böden ist die Versickerung von Oberflächenabflüssen aus 
quantitativer Sicht vornehmlich positiv zu bewerten. Es kommt zu einer Erhöhung der 
Grundwasserneubildung und zu einer Entlastung der Kanalsysteme, im Mischsystem auch 
zu einer Entlastung der Kläranlage. Allerdings kann unter bestimmten Bedingungen eine zu 
starke Erhöhung des Grundwasserspiegels zu nachteiligen Wirkungen, z.B. zur Vernässung 
von Kellerräumen, führen.  
Mögliche qualitative Beeinträchtigungen des Grundwassers und damit potenziell des Trink-
wassers werden sehr kontrovers diskutiert. Dies liegt zum einen an den Unsicherheiten in 
der exakten Abschätzung der Zusammensetzung von Oberflächenabflüssen. Die verfügba-
ren Messdaten sind äußerst unterschiedlich und hängen von zahlreichen Einflussfaktoren ab 
(siehe Teilstrom Oberflächenabfluss). Zum anderen ist das Reinigungsverhalten des Bodens 
nur schwer zu prognostizieren. Die Vorhersage über Aufkommen und Zusammensetzung 
des entstehenden Sickerwassers wird von vielen Faktoren beeinflusst. 
Zur praktischen Umsetzung der Versickerung von Oberflächenabflüssen wird in Deutschland 
eine Einteilung der Abflussart in drei Kategorien (unbedenklich, tolerierbar, nicht tolerierbar) 
vorgenommen. Je nach Herkunft der Abflüsse wird die Versickerung als zulässig bzw. nicht 
zulässig eingestuft (siehe auch Oberflächenabfluss). 
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Allgemein sind neben den stofflichen Vorgängen bei der Bodenpassage die hydraulischen 
Kenngrößen eines Bodens wichtig. Ein bodenhydraulischer Einflussfaktor ist das Wasser-
speichervermögen. Dieses wird durch die sog. Feldkapazität (FK) ausgedrückt und hängt 
vom Porengehalt und dem Humusgehalt des Bodens ab /Wichmann 1996/. So weisen 
Sandböden eher niedrige und Tonböden hohe Feldkapazitäten bzw. Wasserspeichervermö-
gen auf. Ein weiteres Kriterium ist die Wasseraufnahme durch Pflanzen, die eine Verlage-
rung von Wasser in tiefere Bodenschichten verhindert /Scheffer und Schachtschabel 1989/.  
Der dritte hydraulische Einflussfaktor ist die Filtergeschwindigkeit, die im Wesentlichen durch 
den sog. kf-Wert wiedergeben wird. Für die Versickerung werden solche kf-Werte als günstig 
angesehen, die einerseits die Durchsickerung, andererseits noch die stofflichen Rückhalte- 
und Reinigungsmechanismen im Boden (s.u.) gewährleisten /Wichmann 1996/. 
Die wichtigsten stofflichen Rückhalte- und Reinigungsmechanismen im Boden sind nach 
Wichmann /1996/ die Verflüchtigung in die Atmosphäre, die mechanische Filterwirkung, die 
mikrobielle Aktivität und die physikalisch-chemische Filterwirkung, zu der Adsorption, Ionen-
austausch, Komplexbildung und Fällung beitragen. 
Wesentliche Vorgänge bei der physikalisch/-chemischen Filterwirkung sind Adsorptions- und 
Desorptionsprozesse. Bei ausgeprägtem Sorptionsverhalten können viele Stoffe, insbeson-
dere organische Schadstoffe im Boden akkumulieren. Damit bildet das Bodensystem für ei-
nige Stoffe (z.B. Dioxine) Senken, in denen langfristige Stoffdepots angelegt werden. Unter 
bestimmten Bedingungen, z.B. bei Veränderungen des pH-Wertes, können Stoffe auch wie-
der desorbiert werden. Zwei Kennzahlen zur Beschreibung von Sorptionsvorgängen bei Stof-
fen sind der Kd und der KOC- Wert. Die Sorptionskonstante Kd drückt den Grad der Akku-
mulation aus, sie ist definiert als Gleichgewichtskonstante in Abhängigkeit von der Konzent-
ration in der festen und flüssigen Phase. 
 
 
Cfest = Kd x Cgel 1/n 
 
Cfest:  Konzentration in der festen Phase [mg/kg] 
Cgel:  Konzentration in der gelösten Phase [mg/l] 
Kd:  Sorptionskoeffizient, bezogen auf die gesamte Bodensubstanz [l/kg] 
n:  Freundlich- Exponent [-] 
 
Wegen der Bedeutung der organischen Substanz für die Sorption von vielen Verbindungen 
wird auch häufig der Koc Wert angegeben: 
 
 
Koc = Kd x 100/ Corg 
 
KOC:  Sorptionskoeffizient, bezogen auf die organische Substanz im Boden [l/kg] 
Corg:  Gehalt an organischer Substanz im Boden [%] 
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Diese experimentell ermittelten Parameter unterliegen oft großen Schwankungen, bedingt 





Grundwasser, das überwiegend durch die Versickerung von Niederschlagswasser entsteht, 
ist ein wesentlicher Bestandteil des natürlichen Wasserkreislaufes. Vor allem wegen seiner 
großen Bedeutung als Trinkwasserressource, aber auch wegen seiner vielfältigen ökologi-
schen Funktionen ist es wirksam gegen Stoffeinträge zu schützen. Dies umso mehr, weil 
Verunreinigungen des Grundwassers im Unterschied zu denen der Oberflächengewässer 
Langzeitschäden sind und  wenn überhaupt  nur in sehr langen Zeiträumen mit unverhält-
nismäßig hohem Aufwand saniert werden können. Seit Jahrzehnten existieren entsprechen-
de Regelungen zum Schutz des Grundwassers in quantitativer und qualitativer Hinsicht. Be-
sondere Richtlinien, die normativen Charakter habe, gelten für Trinkwasserschutzgebiete der 
Wasserversorgung. 
Als Maß für den Grundwasservorrat und seine zeitlichen Änderungen ist der Grundwasser-
stand - bei freiem Grundwasser die Höhe des Grundwasserspiegels - anzusehen. Er wird 
von der Grundwasserneubildung beeinflusst; diese ist abhängig von Niederschlagsgesche-
hen, Verdunstungsprozessen, der Wasseraufnahme durch Pflanzen und der Beschaffenheit 
des anstehenden Bodens. Der Transport des Wassers und der Stoffe (s.u.) im Grundwasser-
leiter kann in vertikaler und horizontaler Richtung vor sich gehen /Wichmann 1996/.  
Stoffliche Einträge in das Grundwasser können in punktförmige bzw. linienförmige (z.B. 
durch Altablagerungen oder Abwasserkanäle), flächenhafte (z.B. durch die Landwirtschaft) 
und ubiquitäre Formen (z.B. durch die Atmosphäre) unterschieden werden. 
Die stofflichen Einträge aus der Atmosphäre finden indirekt über die Bodenpassage statt. Die 
sog. Verletzlichkeit (Vulnerabilität) des Grundwassers ist sehr unterschiedlich und hängt bei-
spielsweise von der Säureneutralisationskapazität der Bodendeckschicht ab. Durch Luft-
schadstoffe kann die Neutralisationskapazität, abhängig vom Karbonatgehalt deutlich redu-
ziert werden. Die hierdurch mögliche Versauerung des Bodens begünstigt einen Eintrag or-
ganischer Luftschadstoffe in das Grundwasser /Brauer 1996/. 
Auch direkte punktuelle und flächenhafte Einträge in den Boden können die Grundwasser-
beschaffenheit beeinflussen (s.o.). Weitere Einträge von Stoffen sind aus den Oberflächen-
gewässern möglich, mit denen das Grundwasser in einer Wechselbeziehung steht.  
Bezogen auf das auftretende Stoffspektrum können geogen und anthropogen bedingte Ver-
bindungen unterschieden werden. 
Die geogen bedingten Stoffe im Grundwasser sind in hohem Maße abhängig vom Spei-
chergestein. Damit sind Daten zum Vorkommen und der Konzentration extrem heterogen. 
Häufig anzutreffende Verbindungen sind das Hydrogencarbonat, das Calcium und das Sulfat 
/Brauer 1996/.  
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Durch eine Lösung von Mineralien, wie Calcium und Magnesium, ist eine Aufhärtung des 
Grundwassers möglich. Dieser Prozess findet bevorzugt in mit Kohlendioxid angereichertem 
Wasser statt, das aus dem mikrobiellen Abbau der organischen Substanz aus den oberen 
Bodenzonen stammt /Wichmann 1996/. 
Unter den häufig im Grundwasser anzutreffenden reduktiven Bedingungen werden Eisen- 
und Manganverbindungen des Bodens in leicht lösliche Formen reduziert. Diese Formen 
treten daher in größeren Mengen im Grundwasser auf.  
Das Stoffspektrum der anthropogenen Stoffe ist ebenfalls vielfältig; häufig anzutreffen sind 
organische Verbindungen /Wiggering und Schenk 1999/. Diese werden unter den vielfach 
vorliegenden anaeroben Bedingungen nur schwer abgebaut und sind daher noch nach sehr 
langen Fließwegen nachzuweisen (z.B. CKW). 
So konnten in einigen Grundwasserproben erhöhte Chloroformgehalte gemessen werden. 
Chloroform stammt letztlich aus leichtflüchtigen Kohlenwasserstoffen (z.B. 1,1,1-
Trichlorethan, TRI, PER), die in der Atmosphäre durch photochemischen Abbau zur Trichlo-
ressigsäure (TCA) oxidiert werden. Die Trichloressigsäure wird auf dem Weg bis zum 
Grundwasser dehalogeniert und decarboxyliert zum Chloroform /Wiggering und Schenk 
1999, Brauer 1996/. 
Bei den aus Landwirtschaft stammenden Stoffen dominieren Pflanzenschutzmittelwirkstoffe 
und das Nitrat aus Düngemitteln. 
Stoffverteilungsprozesse im Grundwasser weisen im Vergleich zu anderen Kompartimenten 
einige Besonderheiten auf /Wiggering und Schenk 1999, Wichmann 1996/: 
• Auswirkungen von möglichen Beeinträchtigungen werden nicht oder (zu) spät erkannt. 
• Umwandlungsprozesse laufen wesentlich langsamer ab als im Oberflächengewässer. Die 
Milieubedingungen im Grundwasser sind häufig geprägt durch ein niedriges Redoxpoten-
zial, was zu reduzierenden Bedingungen führt.  
• Die Stoffverteilung ist wesentlich weiträumiger. Die wichtigsten Transportmechanismen im 
Grundwasser für die überwiegend gelöst vorliegenden Stoffe sind die Advektion/ Konvek-
tion, die Dispersion und die Diffusion. 
• Die Beseitigung von möglichen Kontaminationen ist wesentlich schwieriger als in Oberflä-
chengewässern. 
 
Eine Beeinflussung des Grundwasserhaushaltes durch die Abwassersysteme erfolgt in zwei-
facher Hinsicht. Einmal wirkt die Versickerung von Oberflächenabflüssen über die Boden-
passage auf die Quantität und Qualität des Grundwassers. Zum anderen steht das Grund-
wasser in Kontakt mit den Oberflächengewässern. Damit wirken sich Einträge aus den Ab-
wasserentsorgungssystemen mittelbar und langfristig auch auf die Grundwasser- und Trink-
wasserqualität aus. Ein Beispiel für den Stellenwert dieses Eintragsweges stellen erhöhte 
Grundwasserkonzentrationen an bestimmten Humanarzneimitteln dar. Sie werden überwie-
gend schmutzwasserbürtig transportiert und bei fehlendem Rückhalt in der Kläranlage bzw. 
der Mischwasserentlastung in die Oberflächengewässer emittiert. Aus diesen können sie 





Die oberirdischen Gewässer (Oberflächengewässer) nehmen große Mengen von Stoffen der 
verschiedensten Art auf, die aus den Abwassersystemen und zahlreichen diffusen Quellen, 
z.B. von landwirtschaftlichen Flächen stammen. Gleichzeitig können aus ihnen Stoffe in an-
dere Umweltbereiche, z.B. in das Grundwasser und in den Boden gelangen. 
Oberflächengewässer sind vor Verunreinigungen oder sonstigen nachteiligen Veränderun-
gen ihrer Eigenschaften zu schützen (vgl. §1a, Wasserhaushaltsgesetz) /WHG 2002/, denn 
Gewässerbelastungen können bestimmte Nutzungen der Gewässer durch den Menschen 
einschränken bzw. unmöglich machen. Auch die ökologische Funktionsfähigkeit der Gewäs-
ser kann durch Verschmutzungen beeinträchtigt werden. 
Es wird grundsätzlich angestrebt, durch Maßnahmen zur Reinhaltung der Gewässer die Be-
lastungen so gering zu halten, dass eine Gewässergüte erreicht wird, die dem anthropogen 
unbeeinflussten Zustand der Gewässer nahe kommt. Hierzu werden Immissionsgrenzwerte 
für die Gewässer festgelegt, die auf den Einzelfall abgestimmt sind. Darüber hinaus gibt es 
zahlreiche rechtliche Regelungen zur Eingrenzung der Emissionen, so im Wasserhaushalts-
gesetz (§ 7a WHG) und der auf ihm basierenden Abwasserverordnung /WHG 2002, AbwV 
2002/. 
Grundsätzlich sind die folgenden Emissionen in Oberflächengewässer - im Weiteren am Bei-
spiel der Fließgewässer gezeigt - denkbar: 
• Deposition aus der Atmosphäre 
• Interaktionen mit dem Grundwasser 
• Emissionen der Abwasserentsorgungssysteme: 
o Kläranlagenabläufe (kommunal, industriell) 
o Trenngebietsauslässe (Niederschlagsabfluss, ggf. nach Vorbehandlung) 
o Mischwasserentlastungen (Niederschlagsabfluss und Schmutzwasser, ggf.  
nach Speicherung und/oder Behandlung) 
• Sonstige diffuse Emissionen 
o Erosion 
o Oberflächenabfluss von landwirtschaftlichen bzw. sonstigen offenen Flächen 
Je nach betrachtetem Stoff bzw. Stoffparameter sind unterschiedliche Quellen für den Ein-
trag in Fließgewässer maßgeblich. So dominieren beim Stickstoff neben den Einträgen aus 
dem Grundwasser trotz deutlicher Reduktionen nach wie vor die Abläufe von kommunalen 
Kläranlagen /Behrendt et al. 1999, UBA 2000a, siehe auch Kapitel 4.3/. Im Unterschied hier-
zu sind bei einigen Schwermetallen (z.B. Kupfer und Zink) die Einträge von den urbanen 
Flächen (Trenngebietsauslässen und Mischwasserentlastungen) dominant /Böhm et al. 
2000, siehe auch Kapitel 4.4/. 
Viele Vorgaben zur Emissionsbegrenzung sind daher sowohl für den Stoff als auch für ein-
zelne Komponenten des Abwassersystems spezifisch. So werden im Ablauf von kommuna-
34 
len Kläranlagen die Stickstoffverbindungen anorganischer Stickstoff (gesamt) und Ammoni-
um je nach Größenklasse begrenzt /AbwV 2002/. 
In letzter Zeit gewinnen neben den emissionsbezogenen Anforderungen zunehmend immis-
sionsbasierte Ansätze an Bedeutung. So wird in der EG-WRRL ein ganzheitliches zielgerich-
tetes Vorgehen bei der Bewirtschaftung der Gewässer durch die Festlegung bestimmter 
Qualitätsziele gefordert. Diese sind die Erreichung bzw. der Erhalt des guten chemischen 
und ökologischen Zustands bei nicht erheblich veränderten Oberflächengewässern. Für 
erheblich veränderte und künstliche Oberflächengewässer werden ein guter chemischer 
Zustand und ein gutes ökologisches Potenzial gefordert. Zur Definition dieser Zustände 
werden stoffbezogene Vorgaben bzw. biologische Qualitätskomponenten benannt /EU 
2000b/. 
 
Abgesehen von möglichen Ein- und Austrägen unterliegen Stoffe in Fließgewässern Vertei-
lungs- und Transformationsprozessen.  
Ein wichtiger Prozess ist die Verteilung zwischen der Gas- und Wasserphase. Dieser Vor-
gang kann durch die stoffspezifische Kenngröße der Henry-Konstanten KH ausgedrückt 
werden. Sie ist ein Ausdruck für die Volatilität (Flüchtigkeit) einer Verbindung.  
 
KH   =   Pi / Cw  
 
Pi:  Sättigungsdampfdruck [Pa] 
Cw:  max. Wasserlöslichkeit [kg/m³] 
 
Ein weiterer wichtiger Vorgang in Fließgewässern ist die Verteilung von Stoffen zwischen der 
Wasser- und Feststoffphase. Dabei können Verbindungen an Feststoffe (suspendierte Parti-
kel und Sediment) adsorbiert (Sorption) und in Organismen (Bioakkumulation) aufgenommen 
werden. Die wesentliche Kenngröße für die Sorption ist die Festkörper-Wasser-
Verteilungs-Konstante Kp. Sie beschreibt die Verteilung von Stoffen zwischen der festen 
Phase und der Lösung. 
 
 
Kp   =   Cs / Cw 
 
Cs:  Konzentration des sorbierten Stoffes 
Cw:  Konzentration des gelösten Stoffes 
 
Als Maß für die Lipophilie wird der Verteilungskoeffizient Kow einer Substanz in einem Ge-
misch von 1-Octanol und Wasser angegeben. 1-Octanol wird deshalb verwandt, da es ähnli-
che Eigenschaften wie typische Teile von Organismen (z.B. Zellmembrane) hat /Fent 1998/. 
Damit fungiert der KOW als wichtige Kenngröße zur Beschreibung der Akkumulation in der 
Biota von Fließgewässern (siehe auch Abbildung 2-3).  
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KOW =   Co / Cw   
 
Co:  Konzentration in der 1-Octanol-Phase 
Cw:  Konzentration in der Wasserphase 
 
Die wichtigsten Prozesse, die zwischen der Wasserphase, der Gasphase und den verschie-




Abbildung 2-3: Darstellung der wichtigsten Transferprozesse und Kenngrößen von Stoffen in 
den Kompartimenten Atmosphäre und Fließgewässer (Wasserphase und Fest-
stoffphase) /verändert nach Fent 1998/ 
 
In Fließgewässern können je nach Stoffeigenschaften und den jeweils herrschenden Rand-
bedingungen abiotische und biotische Umwandlungen stattfinden. 
Als abiotische Prozesse werden die Hydrolyse, die Photolyse und oxidative bzw. reduktive 
Prozesse bezeichnet. Dazu gehören auch stoffliche Veränderungen durch Dissoziation und 
Komplexbildung. Bei den Redoxreaktionen dominieren die reduktiven Vorgänge, die über-
wiegend im anaeroben Milieu der Sedimente stattfinden. 
Bei den biotischen Umwandlungen werden Stoffe mit Hilfe des mikrobiellen Abbaus meta-
bolisiert. Wichtige Einflussfaktoren sind die Stoffeigenschaften (z.B. Löslichkeit, sterische 
Effekte) und die Milieubedingungen (z.B. pH, Temperatur, Hemmstoffe). Aber auch andere 
Gegebenheiten der Fließgewässerbiozönose spielen eine Rolle. So wirken sich der Gesund-
heitszustand der Organismen und eine mögliche Adaption nach einer stofflichen Belastung 
auf Art und Umfang des biotischen Abbaus aus /Fent 1998/. Im Verlauf dieser Prozesse 
werden Stoffe in Fließgewässern entweder mineralisiert oder zu Metaboliten umgewandelt. 
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Diese können weniger oder stärker toxisch als ihre Ausgangsverbindungen wirken (siehe 
Kapitel 2.2). 
 
2.1.5 Teilstrom Oberflächenabfluss 
 
Als Oberflächenabfluss wird das von unbefestigten und befestigten Flächen abfließende 
Niederschlagswasser bezeichnet. 
Von unbefestigten Flächen werden häufig feste Bodenbestandteile durch Erosion und 
Nährstoffe abgeschwemmt. So tragen die Oberflächenabflüsse von unbefestigten Flächen 
bedeutend zur Phosphor-Belastung der Fließgewässer bei (siehe auch Kapitel 4.3). Das 
Ausmaß des Oberflächenabtrags von Böden ist von vielen Faktoren, z.B. dem Nieder-
schlagsgeschehen, den Bodeneigenschaften und der Topographie abhängig. 
Der Oberflächenabfluss von befestigten Flächen, der aufgrund der Zielsetzung der Arbeit 
von besonderer Bedeutung ist, gelangt je nach Entwässerungskonzeption in Regenwasser-
kanäle, in Mischwasserkanäle oder durch Versickerung in den Untergrund. Die Abflussmen-
ge wird durch die Intensität und die Dauer des Niederschlags sowie durch den Prozess der 
Abflussbildung bestimmt, bei dem die Vorgänge der Benetzung und der Muldenauffüllung 
sowie der Befestigungsgrad eine Rolle spielen.  
Die Primärbelastung im Niederschlag resultiert aus Stoffen, die als Gase, Stäube oder 
Aerosole auf die Erdoberflächen gelangen. Die in Messprogrammen vorwiegend erfassten 
Stoffparameter kommen aus dem Abwasserbereich (z.B. CSB, Stickstoff, Phosphor). In letz-
ter Zeit werden aber auch zunehmend Schwermetalle und organische Schadstoffe betrach-
tet. Hierbei werden vornehmlich diejenigen Verbindungen untersucht, die durch anthropoge-
ne Aktivitäten in die Atmosphäre eingetragen werden (z.B. PAK, Pflanzenschutzmittel, 
Schwermetalle) /Hütter und Remmler 1997/.  
Es sind große Schwankungen in den ermittelten Stoffkonzentrationen im Niederschlagswas-
ser festzustellen. Wichtige Einflussfaktoren sind nach Hütter und Remmler /1997/ die regio-
nale Belastungssituation und die vorausgegangene Trockenperiode. Allgemein sind Nieder-
schläge stärker verschmutzt, je länger die vorausgegangene Trockenzeit ist. 
Beim Auftreffen auf Oberflächen und dem Abfließen nimmt der Niederschlag eine Vielzahl 
von Stoffen in unterschiedlicher Konzentration auf. Diese Sekundärbelastung ist wiederum 
von verschiedenen flächenspezifischen und ortsspezifischen Faktoren abhängig. Im unter-
suchten Stoffspektrum sind neben den Abwasserparametern die Schwermetalle, anorgani-
sche Salze und einige organische Schadstoffe, z.B. PAK und MKW, anzutreffen. 
Abhängig von der Zielsetzung werden in Untersuchungsprogrammen der Oberflächenabfluss 
als Ganzes oder Teilabflüsse von bestimmten Flächenarten betrachtet, beispielsweise die 
Abflüsse von Dachflächen und von Verkehrsflächen. 
Die Untersuchungen zur Qualität von Dachabflüssen unterscheiden sich in ihren Zielen. In 
einigen Studien werden Dachabflüsse zur Prüfung der Eignung für die Direkteinleitung in 
oberirdische Gewässer bzw. für die Versickerung untersucht /z.B. Förster 1996, Förster und 
Herrmann 1996b/. Bei anderen Messprogrammen steht die mögliche Nutzung als Brauch-
wasser in Regenwassernutzungsanlagen im Vordergrund /z.B. Rott und Schlichtig 1994/. Am 
37 
häufigsten werden Dachabläufe in Kombination mit anderen Abflussarten, z.B. Straßenab-
flüssen, untersucht, um so stoffliche Einträge in die Kanalsysteme zu erfassen und zu quanti-
fizieren /z.B. Pitt et al. 1995, Bannermann et al. 1993/.  
Vielfach gemessen werden einige Abwasserparameter (z.B. CSB), Schwermetalle, Keime 
und einige organische Schadstoffe (z.B. PAK, Nitrophenole, CKW-Pestizide). 
Die Prozesse des Stofftransports auf Dachflächen werden von verschiedenen Autoren be-
schrieben /z.B. Förster und Herrmann 1996b/. Feststoffe bzw. die an sie adsorbierten Ver-
bindungen können mit dem Niederschlagsabfluss abtransportiert werden bzw. je nach Dach-
form wieder sedimentieren. Diese Vorgänge werden beeinflusst von der Abflussintensität, 
der Partikelgröße und der Oberflächenrauhigkeit des Dachmaterials /Hütter und Remmler 
1997/. Zusätzlich können aus dem Dachmaterial (z.B. Kupfer), in Abhängigkeit vom Alter, 
Stoffe emittieren und so den Dachabfluss belasten. 
Damit sind die wichtigsten Einflussfaktoren für das Aufkommen und die Zusammensetzung 
von Dachabflüssen das Dachmaterial, das Niederschlagsgeschehen und das Ausmaß der 
atmosphärischen Deposition. 
 
Im Vergleich zu den Dachabflüssen ist die Variabilität der beobachteten Stoffkonzentrationen 
in Verkehrsflächenabflüssen noch stärker ausgeprägt. Dies liegt teilweise daran, dass sehr 
unterschiedliche Verkehrsflächen betrachtet wurden. Häufig wurden Autobahnabflüsse mit 
hohen Verkehrsbelastungen untersucht; hierbei standen mögliche Einflüsse auf den anste-
henden Boden und das Bodensickerwasser im Vordergrund /z.B. Dierkes 1999/. Des Weite-
ren wurde der Niederschlagsabfluss von Stadtstraßen betrachtet, um die verschiedenen 
stofflichen Einträge in die Mischkanalisationen gegenüberzustellen /Xanthopoulous und 
Hahn 1993/. Nur wenige Daten sind bislang zur Abflusszusammensetzung von wenig befah-
renen Wohnstraßen und Parkplätzen verfügbar. 
Neben den Straßenabflüssen selbst werden in diesem Forschungsfeld häufiger Straßen-
stäube, der anstehende Boden (z.B. Seitenbankette) und das Grundwasser im Einzugsbe-
reich untersucht. 
Das Stoffspektrum umfasst neben den Abwasserparametern (z.B. AFS, CSB), Schwermetal-
le (z.B. Blei, Zink, Platin), Stoffe aus Auftausalzen (z.B. Chlorid) und einige organische Ver-
bindungen (z.B. PAK, MKW). 
Einige Studien beschäftigen sich mit dem Konzentrationsverlauf von Verkehrsflächenabflüs-
sen /z.B. Kari und Herrmann 1989, Sansalone und Buchberger 1997b/. Dabei werden u.a. 
für die eher gelösten Schwermetalle Cadmium und Zink deutliche first-flush-Effekte (sog. 
Spülstoß) gefunden. Allerdings gibt es widersprüchliche Ergebnisse zum Auftreten von Spül-
stößen in Verkehrsflächenabflüssen.  
Zur Beschreibung des zeitlichen Verlaufs des Abtrags von Stoffen von den Oberflächen sind 
nach Xanthopoulos und Hahn /1993/ materiallimitierte und transportlimitierte Abtragsprozes-
se zu unterscheiden. Der materiallimitierte Transport wird häufiger bei gelösten Stoffen beo-
bachtet; die Konzentration nimmt im Ereignisverlauf schnell ab. Der transportlimitierte Abtrag 
tritt vornehmlich bei partikulär transportierten Verbindungen und bei flacheren Straßen auf. 
Konzentrationsspitzen sind während der gesamten Ereignisdauer zu beobachten. 
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Trotz der vielfältigen einzugsgebietsspezifischen, niederschlagsspezifischen und untersu-
chungsmethodischen Einflüsse kann gefolgert werden, dass Verkehrsflächenabflüsse in der 
Regel höhere Belastungen als Dachabflüsse aufweisen. Die wesentlichen Parameter, die die 
Zusammensetzung von Verkehrsflächenabflüssen beeinflussen, sind im Folgenden zusam-
mengestellt: 
• Verkehrsbedingte Faktoren (z.B. Verkehrsbelastung (DTV), Geschwindigkeit, ruhen-
der/fließender Verkehr, Fahrbahnmaterial, Straßenreinigung) 
• Atmosphärische Deposition 
• Sonstige Oberflächenverunreinigungen (z.B. Vegetation) 
• Niederschlagsgeschehen (z.B. Ereignisdynamik, Intensität, Trockenzeit) 
• Jahreszeit (z.B. Winterdienst)  
Allgemein kann für Messprogramme zur Qualität von Oberflächenabflüssen gesagt werden, 
dass eine hohe Ergebnisvarianz vorliegt. Neben den bereits genannten Einflussfaktoren 
spielen verschiedene Untersuchungsziele (z.B. unterschiedliche Zielorte wie Fließgewässer 
und Grundwasser), unterschiedliche Untersuchungsmethodiken (Analytik, Probennahme, 
Auswertung u.a.) und die fehlende bzw. unzureichende Dokumentation eine große Rolle 
(siehe auch Fazit Kapitel 4). Wie aus Abbildung 2-4 zu ersehen, können Oberflächenabflüs-
se direkt in Fließgewässer, in die Kanalisation oder über die Versickerung in den Boden 
gelangen. Damit können sie theoretisch auch das Grundwasser beeinflussen. Aus Sicht des 
vorsorgenden Grundwasserschutzes ist sicherzustellen, dass keine nachteiligen Wirkungen 
durch die Versickerung zu befürchten sind. Dies ist nach derzeitiger Meinung gegeben, wenn 
die stoffliche Belastung eines Niederschlagsabflusses als unbedenklich eingestuft wird. Die 
Einstufung in die Bewertungsklassen (unbedenklich, tolerierbar, nicht tolerierbar) erfolgt in 
Deutschland über die Herkunftsart der Oberflächenflächenabflüsse /Hütter et al. 1999/. Diese 
grundsätzliche Vorgehensweise wurde übernommen in verschiedene Regelwerke der ATV-
DVWK. Nach ATV-DVWK A 138 gilt die Versickerung von Niederschlagsabflüssen von vielen 
Dachflächen als unbedenklich, während die Versickerung von hoch belasteten Verkehrsflä-
chenabflüssen als nicht tolerierbar eingestuft wird /ATV-DVWK 2002/. Trotz dieser pauscha-










2.1.6 Teilsystem Kanalisation  
 
In den folgenden Ausführungen werden die baulichen Systeme des urbanen Wasserkreis-
laufs vorgestellt, unterteilt in das Teilsystem Kläranlage (siehe Kapitel 2.1.7) und das Teilsys-
tem Kanalisation (s.u.). 
Allgemein sind die Modellvorstellungen zur Quantifizierung von Stoffverteilungs und Stoff-
transportvorgänge in der Kanalisation mit großen Unsicherheiten behaftet. Eine große 
Schwierigkeit besteht in der Heterogenität der einzelnen Untersysteme (z.B. Kanalhaltungen 
und Speicherbauwerk) und in der verschiedenen Bedeutung der maßgeblichen Prozesse, 
die von vielen Faktoren und den einzelfallspezifischen Gegebenheiten abhängig sind. 
Untersuchungen zum Aufkommen und der Verteilung von Stoffen finden sich überwiegend 
für die klassischen Abwasserparameter (AFS, CSB, Stickstoff, Phosphor). Wesentlich weni-
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ger ist bekannt über das Verhalten von BSB-Verbindungen und Schwermetallen. Fast keiner-
lei Messungen existieren zu organischen Schadstoffparametern.  
Ein weiteres Unterscheidungskriterium ist die Wahl des Entwässerungsverfahrens. Deshalb 
werden im Folgenden die Unterschiede zwischen den am häufigsten in Deutschland ver-




In Deutschland werden Trennsysteme vorwiegend im nord- und ostdeutschen Raum reali-
siert. In der Trennkanalisation werden Schmutz- und Regenwasser getrennt in zwei Kanälen 
abgeleitet.  
Der Regenwasserkanal erfasst den Oberflächenabfluss von Dach- und Verkehrsflächen. 
Das Aufkommen und die Zusammensetzung des Regenwasserabflusses sind abhängig vom 
Niederschlagsgeschehen, der Größe und Charakteristik des Kanalnetzes und des Einzugs-
gebietes (siehe bei Dach- und Verkehrsflächenabflüssen) und den naturräumlichen Rah-
menbedingungen. 
Der Regenwasserabfluss gelangt über die Trenngebietsauslässe in die oberirdischen Ge-
wässer, ggf. nach einer Vorbehandlung in einer Regenwasserbehandlungsanlage (z.B. Re-
genklärbecken). Der Verlauf von Regenwasserabflüssen unterliegt niederschlagsbedingt 
einer ausgeprägten Dynamik in Quantität und Qualität (bis zwei Größenordnungen). 
Der Schmutzwasserkanal leitet den Trockenwetterabfluss (Summe aus Schmutzwasser 
und Fremdwasser) ab, dessen Aufkommen und Zusammensetzung im Vergleich zum Ober-
flächenabfluss relativ konstant sind. Es sind Tages- und Wochenschwankungen in der Ab-
flussmenge zu beachten; industrielle Einleiter können die Zusammensetzung beeinflussen. 
Die wichtigsten Einflussfaktoren sind die Zahl und das Verhalten der Einwohner, die Indirekt-
einleiterstruktur und das Kanalnetz, in dem z.B. ein Vorabbau des BSB stattfindet. Aus dem 
Schmutzwasserkanal gelangt der Trockenwetterabfluss zur Reinigung in die Kläranlage (sie-









































In der Mischkanalisation, die in Deutschland häufiger in West- und Süddeutschland sowie im 
Kernbereich der großen Städte anzutreffen ist, werden Schmutz- und Regenwasser in einem 
Mischkanal gemeinsam abgeleitet. Im Mischkanal entsteht bei abflusswirksamen Regener-
eignissen der Mischwasserabfluss (siehe Abbildung 2-6). Er besteht aus Trockenwetter- 
und Oberflächenabfluss; die Faktoren, die für Aufkommen und Zusammensetzung dieser 
Einzelabflusstypen maßgebend sind, wurden bereits beschrieben. 
Im Mischwasserkanal unterliegt der Mischwasserabfluss verschiedenen Transport- bzw. 
Transformationsprozessen, z.B. durch Remobilisierung von Kanalablagerung und Sielhaut. 
Er ist geprägt durch eine hohe Dynamik in Menge und Zusammensetzung. Für Feststoffe 
werden teilweise ausgeprägte Frachtspitzen am Beginn (sog. first-flush) von Mischwasserer-
eignissen gefunden. Auch bei gelösten Stoffen wird zum Teil ein Schmutzstoß beobachtet. 
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Krebs /2002/ erklärt dies durch das Zusammenschieben des Schmutzwassers am Beginn 
eines Abflussereignisses. 
Bei Überschreitung der Kapazität der Mischkanalisation wird der Mischwasserabfluss in die 
Oberflächengewässer entlastet, entweder über Regenüberläufe (ohne Speicherwirkung) 
oder über Regenüberlaufbecken (mit Speicherwirkung). Bei den Regenüberläufen kann 
kein gezielter Rückhalt von Stoffen erreicht werden; hier steht eine reine Stoffverteilung ent-
sprechend der Abflussaufteilung im Vordergrund. Bei den Regenüberlaufbecken lässt sich, je 
nach Ausführung, ein signifikanter Feststoffrückhalt erzielen. Einzelne Untersuchungen zei-
gen, dass verschiedene Schadstoffe (z.B. Schwermetalle) überwiegend an den feinen und 
damit schlechter absetzbaren Feststoffen adsorbiert vorliegen. Damit ist der potenzielle 
Rückhalt dieser Stoffe in Regenbecken geringer als derjenige der Feststoffe anzusetzen.  
Mischwasserentlastungen treten abhängig vom Niederschlagsgeschehen und von der Art 
der gewählten Speicherbauwerke auf. In der Zusammensetzung sind im Vergleich zu den 
Trenngebietsauslässen große Unterschiede, bedingt durch die Vermischung von Schmutz-
wasser und Oberflächenabfluss, zu beobachten.  
 
 




Modifizierte Entwässerungssysteme und alternative Sanitärkonzepte 
Neben den reinen Misch- oder Trennsystemen existieren geplante und ungeplante Modifi-
kationen der Entwässerungssysteme sowie alternative Sanitärkonzepte in verschiedenen 
Varianten. Zu den ungeplanten, vermeidbaren Modifikationen gehören beispielsweise 
Trennsysteme, die durch Fehlanschlüsse von Oberflächenabflüssen an den Schmutzwas-
serkanal gekennzeichnet sind. Geplante Modifikationen zeichnen sich durch einen bewuss-
ten, am natürlichen Wasserkreislauf orientierten Umgang mit dem Regenwasser bzw. dem 
Oberflächenabfluss aus. Ein Beispiel für ein solches modifiziertes System ist das Mischsys-
tem mit der Abkopplung von gering verschmutzten Niederschlagsabflüssen zur Versicke-
rung. Eine solche Maßnahme vermindert das Mischwasservolumen und wirkt sich auf die 
Mischwasserzusammensetzung, häufig im Sinne einer Konzentrationserhöhung aus. 
Alternative Sanitärkonzepte, die durch eine veränderten Umgang mit dem Schmutzwasser 
geprägt sind, werden zunehmend unter dem Aspekt der nachhaltigen Nutzung von Stoffen 
propagiert. Häusliches Schmutzwasser wird in getrennten Teilströmen, z.B. Grauwasser und 
Gelbwasser, gefasst und der jeweiligen Zusammensetzung entsprechend entsorgt /Otterpohl 
et al. 1999/. Aus stofflicher Sicht hat diese Idee wegen der Stoffstromtrennung einige Vortei-
le. Das Potenzial zur Umsetzung wird in Ländern mit nicht bzw. gering vorhandener Infra-
struktur als hoch, in Deutschland und anderen Industrieländern geringer eingeschätzt 
/Dohmann 2003/. 
 
Transformationsprozesse im Kanal (Kanalreaktor) 
In der Kanalisation können verschiedene Transformationsprozesse stattfinden. Diese sind 
grundsätzlich ähnlich in Kanälen von Trenn- und Mischsystemen. Beim Mischsystem ist bei 
langen und flachen Kanalnetzen die Feststoffproblematik besonders relevant /Kühn und 
Gebhard 1998/. Wichtige Faktoren, die die Zusammensetzung von Abwasser und die mögli-
chen Prozesse im Abwasserkanal beeinflussen, sind die Wahl des Entwässerungsverfah-
rens, die Fließgeschwindigkeit und die Milieubedingungen /Kühn und Gebhard 1998/. 
Stoffe können aus der Wasserphase an die Feststoffphasen Sediment und Sielhaut sorbiert 
werden, auch eine Desorption ist möglich. An diesen Feststoffen können sie in Abhängigkeit 
von der Fließgeschwindigkeit, den Hydrolyseprozessen und den Scherkrafteinflüssen trans-
portiert werden. Im Detail sind die Vorgänge noch nicht verstanden; für die Einbeziehung in 
die Modellierung existieren bisher nur stark vereinfachte Ansätze /Fronteau et al. 1997, Kühn 
und Gebhard 1998/.  
Weiterhin besteht die Möglichkeit, dass Stoffe aus der Wasserphase in die Atmosphäre 
transportiert werden, z.B. Schwefelwasserstoff H2S, Volatile Organic Carbon-Verbindungen 
(VOC). So konnten Haas und Herrmann /1996/ in der Gasphase von Kanälen einige flüchtige 
Verbindungen, z.B. Chloroform, nachweisen. 
Ein besonderes Problem in Abwasserkanälen ist die potenzielle Bildung korrosiver Schwe-
felsäure in den Teilschritten der biologischen Reduktion von Sulfaten zu Sulfiden (S2-). Der 
hieraus entstehende Schwefelwasserstoff (H2S) wird im weiteren Verlauf durch die biogene 
Oxidation zu elementarem Schwefel (S) und Schwefelsäure (H2SO4) umgesetzt /Schulz 
1995/. 
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In dem Vielphasengemisch des Abwasserkanals laufen je nach Randbedingungen aerobe 
und anaerobe Prozesse ab. Unter aeroben Bedingungen werden die CSB-Verbindungen 
vorwiegend in der Wasserphase vorabgebaut (siehe Abbildung 2-7). Unter anaeroben Mi-
lieubedingungen werden verschiedene Stoffwechselprodukte (z.B. Sulfid, Volatile Fatty Acids 
(VFA)) gebildet /Tanaka und Hvitved-Jacobsen 1999/. Die möglichen Auswirkungen dieser 





Abbildung 2-7: Schema zu ausgewählten Prozessen im Abwasserkanal /verändert nach Kühn 
und Gebhard 1998/ 
 
 
2.1.7 Teilsystem Kläranlage 
 
Die stofflichen Einträge in die Kläranlage bei Trockenwetter sind beim Trenn- und Misch-
system weitgehend identisch. Maßgebend ist der Trockenwetterabfluss, resultierend aus 
dem Schmutzwasserabfluss aus Haushalten und ggf. den gewerblichen Einleitern sowie dem 
Fremdwasser. Das Aufkommen und die Zusammensetzung sind im Vergleich zum Oberflä-
chen- bzw. Mischwasserwasserabfluss relativ gleichmäßig. Zu beachten sind Schwankungen 
im Tages- und Wochenverlauf im Abflussvolumen und in der -zusammensetzung. Davon 
abgesehen kann die Zusammensetzung je nach Indirekteinleiterstruktur stark von den nor-
malen Konzentrationsannahmen im Schmutzwasser abweichen. Fremdwasserzuflüsse tre-
ten ortsspezifisch in höchst unterschiedlichem Maße auf, sie können 0 - 1.000 % der 
Schmutzwassermenge ausmachen. In der Regel bewirken Fremdwasserzuflüsse eine Ver-
dünnung der Stoffkonzentrationen im Trockenwetterabfluss.  
Die Qualität des Trockenwetterabflusses ist sehr intensiv untersucht, wobei der Schwerpunkt 
auf den abwasserrelevanten Parametern AFS, CSB, BSB, Stickstoff und Phosphor liegt. 
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Sehr viel weniger Informationen sind über das Aufkommen von Schwermetallen und organi-
schen Schadstoffen verfügbar. 
Die Zulaufsituation der Kläranlage bei Regenwetter variiert sowohl im Mischsystem als 
auch im Trennsystem, allerdings sind die Veränderungen beim Mischsystem stärker ausge-
prägt. Dabei können nach Krebs /2002/ verschiedene Phasen unterschieden werden. Nach 
der Phase der Abflusssteigerung folgt eine Zuflusssituation, in der der Zufluss der hydrauli-
schen Kapazität der Kläranlage entspricht (häufig ca. 2 Qs + Qf). Nach dem Mischwasserer-
eignis reduziert sich die Zulaufmenge; in diesen Zeitraum fällt die Entleerung der im Ein-
zugsgebiet angeordneten Regenbecken. Nach der Entleerung folgt die Trockenwetterphase. 
In allen Phasen der Mischwasserbeschickung werden Prozesse in der Kläranlage durch 
Transportvorgänge im Kanal und durch interne Effekte beeinflusst. Beispielsweise erhöht 
sich die Gefahr des Schlammabtriebs aus der Nachklärung infolge gesteigerter Zulaufmen-
gen. Des Weiteren kann eine Überlastung der Nitrifikationskapazität zu einer kurzfristigen 
Erhöhung der Ammoniumablaufwerte führen. Insgesamt wird die Nitrifikation neben der De-
nitrifikation und der biologischen Phosphorelimination als empfindlicher Kläranlagenprozess 
bei Mischwasserbeschickung angesehen /Seggelke 2002, Krebs 2002/. 
Untersuchungen über mögliche Veränderungen der Stoffumsetzungsprozesse und der Ab-
laufkonzentrationen in Kläranlagen bei Mischwasserzufluss sind erst in letzter Zeit verstärkt 
durchgeführt worden. Entsprechend den einzuhaltenden Ablaufparametern wurden dabei 
häufig die Kohlenstoff-, Stickstoff- und Phosphorparameter betrachtet /Seggelke 2002, Thöle 
1999/. Vereinzelt wird über Untersuchungen zur Veränderung der Schwermetallablaufkon-
zentration berichtet /Schäfer 1999/. 
 
Grundsätzlich sind die folgenden stofflichen Prozesse maßgebend auf der Kläranlage: 
Gasaustausch in Teilsystemen der mechanischen Stufe, z.B. im belüfteten Sandfang, und 
der biologischen Stufe, vor allem im Belebungsbecken.  
Hier ist die Stoffeigenschaft Flüchtigkeit, z.B. ausgedrückt über den KH-Wert, entscheidend. 
Flüchtige Stoffe, wie das Tetrachlorethen (PER) werden bis zu über 80 % mit Hilfe dieses 
Prozesses aus dem Abwasser entfernt /Fent 1998/. Außerdem verlässt Stickstoff über die 
Denitrifikation, bei der Nitrat zu molekularem Stickstoff umgewandelt wird, über diesen Weg 
die Kläranlage. 
 
Sorptions- bzw. Desporptionsvorgänge  
Sorptions- bzw. Desorptionsvorgänge sind in allen Stufen der Kläranlage möglich. Das Aus-
maß hängt von der Neigung der betrachteten Stoffe ab, an Feststoffe zu adsorbieren. Diese 
Eigenschaft kann z.B. durch den Kp- Wert einer Verbindung ausgedrückt werden. Viele li-
pophile Schadstoffe, aber auch Schwermetalle, haben eine hohe Sorptionsneigung und rei-
chern sich dadurch in den Schlammfraktionen der Kläranlage an. Für viele organische Stoffe 
ist eine solche Anreicherung im Klärschlamm bereits nachgewiesen worden (z.B. PAK, Di-
oxine). Die hohe Belastung schränkt die Möglichkeiten der Verwertung des Klärschlamms, 




Dieser wichtige Prozess findet in Festkörpern, vorwiegend aber in Belebungsbecken unter 
meist aeroben Bedingungen statt. Anaerobe biologische Abbauprozesse laufen in der 
Schlammbehandlung, z.B. Schlammfaulung, ab. Anhand der klassischen Abwasserparame-
ter (z.B. CSB, Ammonium) sind biologische Abbauprozesse relativ gut untersucht.  
In der Kläranlage wird durch eine gezielte Einstellung bestimmter Betriebsbedingungen (z.B. 
Belüftung, Aufenthaltszeit) versucht, spezifischen Mikroorganismen ein Milieu zu bieten, in 
dem sie den biologischen Abbau möglichst effektiv vollziehen. Neben den Milieubedingun-
gen ist die Stoffeigenschaft Abbaubarkeit entscheidend. Der biologische Abbau von organi-
schen Substanzen kann sowohl teilweise bis zur Bildung von Metaboliten als auch vollstän-
dig bis zur Mineralisierung erfolgen. Hierbei ist zu beachten, dass einige Metaboliten eine 
höhere Toxizität als ihre Ausgangsverbindungen aufweisen (z.B. Nonylphenol, siehe Kapitel 
4.5.7).  
Zur Einschätzung der Abbaubarkeit können standardisierte Laborversuche einen ersten An-
haltspunkt bieten. Von Baumann und Benz /1998/ wird ein Testsystem zur Bewertung von 
Einzelstoffen unter Verwendung von Labortropfkörpern vorgestellt. Die sog. Bioelimination 
wird über die Entstehung von DOC (Dissolved Organic Carbon), die vollständige Mineralisa-
tion über den Kohlendioxidgehalt in der Abluft erfasst. Weiterhin ist die Rückgewinnung der 
an Feststoffe adsorbierten persistenten Stoffe bzw. ihrer Metabolite möglich. Diese können 
dann weiteren ökotoxischen Tests (z.B. Gentoxizität) unterzogen werden /Baumann und 
Benz 1998/. 
Stoffaufkommens- und Verteilungsstudien werden in Kläranlagen aus zwei Gründen durch-
geführt. Zum einen ist es wichtig zu ermitteln, ob ein Stoff in einer bestimmten Konzentration 
Einfluss auf die Prozesse der biologischen Stufe und damit auf den Abbau anderer Stoffe 
hat. Hieraus werden Grenzkonzentrationen für die toxische Wirkung in der biologischen Stu-
fe abgeleitet. 
Zum anderen ist das Eliminationsverhalten der betrachteten Stoffe selbst in Bezug auf mög-
liche Emissionen aus Kläranlagen entscheidend. Hier wird häufig eine Quantifizierung der 
Elimination durch Vergleich von Zu- und Ablaufkonzentrationen vorgenommen. In weiterge-
henden Bilanzen wird versucht, die wichtigsten Austräge einer Kläranlage bezogen auf den 
betrachteten Stoff zu quantifizieren. Dabei gelangt der Kläranlagenablauf in das Fließgewäs-
ser, während der Klärschlamm bei landwirtschaftlicher Verwertung dem Boden-
Grundwasser-System zugeführt wird. 
Wie bereits dargelegt, liegen zur Reduktion der Belastungen von Abwasserparametern (z.B. 
CSB, BSB, Ammonium) bereits umfangreiche Erkenntnisse vor. Diese wurden in Simulati-
onsprogrammen implementiert, um kläranlagenrelevante Prozesse, z.B. unter veränderten 
Zulaufbedingungen der Mischwasserbeschickung, dynamisch simulieren zu können. In dem 
bislang meist verwandten Simulationsmodell, dem ASM 1 (Activated Sludge Model) und sei-
nen Nachfolgemodellen, wird die Abbildung der biochemischen Prozesse der Belebung in 
einer stöchiometrischen Matrix erfasst. Ergänzt wird dieser Baustein durch verschiedene 
Nachklärbeckenmodelle, die vorwiegend Absetz- und Schlammverlagerungsprozesse abbil-
den /Krebs 2002/. 
Demgegenüber existieren bislang sehr wenige Untersuchungen zur Bilanzierung von organi-
schen Schadstoffen in den einzelnen Behandlungsstufen der Kläranlagen /MUNLV 2004/. 
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Die meisten Studien fokussieren entweder auf die Erfassung der Stoffkonzentrationen in Zu- 
und Ablauf oder im Klärschlamm. In neueren Untersuchungen wurde das Verhalten von or-
ganischen Schadstoffen (z.B. PAK, Phthalate) in den verschiedenen Prozessstufen zweier 
hessischer Kläranlagen beobachtet. Neben einer deutlichen Anreicherung in den Schlamm-
matrices wird eine Anreicherung in der Wasserphase der biologischen Stufe festgestellt. 
Diese Aufkonzentrierung wird mit der Rückführung besonders belasteter Wasserphasen aus 
der Zentrat- und Filtratstufe erklärt. Um eine Kreislaufführung und langfristige Belastung des 
Schlammpfades von organischen Schadstoffen zu vermeiden, schlagen die Autoren die 






















weitgehend gleichmäßiger Zulauf KA nach 
Tagesgang
vorherrschende Prozesse (biologischer Abbau 
und Feststoffrückhalt)
Fall B: Regenwetter:
hydraulische Höherbelastung bis 2 Qs + Qf (ggf. 
mehr) 
mögliche Veränderungen bei verschiedenen 
Prozessen (z.B. Schlammabtrieb NK, 
Verringerung der DENI-Kapazität, Verringerung 









Fall B: Mischwasserabfluss 
 
 
Abbildung 2-8: Darstellung der wichtigsten Ein- und Austräge des Teilsystems Kläranlage im 




2.2 Grundlagen der Wirkungen von Stoffen 
Bevor auf die einzelnen Stoffe bzw. Stoffgruppen eingegangen wird, sollen die wichtigsten 
Grundsätze der toxischen Wirkung, unterschieden nach humantoxischen und ökotoxischen 
Wirkungen, erörtert werden. Zusammen mit Informationen zum Aufkommen bzw. zur Exposi-





Konzentration des Stoffes und Dauer in der der 
Organismus exponiert wird, abhängig von 
Vorkommen, Verteilung






III. Gefahrenbeurteilung (risk assessment)
mit Ermittlung der Eintretenswahrscheinlichkeit
IV. Risikobewertung bzw. Risikoanalyse (risk management)
Ableitung von Grenzwerten, Richtwerten, Schutzzielen
 
 
Abbildung 2-9: Zusammenhang zwischen Exposition, Wirkung und Gefahrenbeurteilung /Fent 
1998/ 
 
Demzufolge stellen sehr toxische Stoffe dann ein kleines Risiko dar, wenn die Exposition 
sehr gering ist. Umgekehrt kann ein Stoff, der gering toxisch, ist aber in hohen Dosen aufge-
nommen wird, ein hohes Risiko haben /Fent 1998/. Anhand der sich anschließenden Risiko-
bewertung kann letztendlich die Ableitung von Grenz- oder Richtwerten sowie Schutzzielen 
vorgenommen werden. 
Das dargestellte Grundprinzip wurde für die Zulassung von Chemikalien in Bezug auf ökoto-
xische Wirkungen umgesetzt in den Technical Guidance Dokuments (TGD) der EU /EU 
1996/. Dabei wird aus den Expositionsdaten eine sog. PEC (Predicted Environmental Con-
centration) z.B. für das Fließgewässer berechnet, die einer PNEC (Predicted No Effect Con-
centration) gegenübergestellt wird (siehe Abbildung 2-10). Die PNEC-Konzentration ergibt 
sich aus der niedrigsten Wirkkonzentration und einem Sicherheitsfaktor. Die Höhe dieses 
Faktors resultiert aus dem Vorhandensein und der Güte von ökotoxischen Daten /Fent 
1998/. Ist das Verhältnis PEC/PNEC größer als 1, sind weitere Schritte notwendig, die in 
einem ersten Schritt eine genauere Datenerfassung und Risikobewertung erfordern können. 
Die erweiterte Datenbasis kann dann zu einer Neueinschätzung der PEC/PNEC-






Abbildung 2-10:  Risikoabschätzung über die erwartete Konzentration eines Stoffes (PEC) im 
Vergleich zur höchsten erwarteten Konzentration ohne Wirkung (PNEC) nach 
TGD der EU /EU 1996a/ 
Von verschiedener Seite werden einige Kritikpunkte an diesem Bewertungssystem genannt 
/Fent 1998, Kümmerer 2001a/. So bleiben bei der Einzelstoffbetrachtung synergistische Wir-
kungen von Stoffgemischen unberücksichtigt. Weiterhin ist die Abschätzung des PNEC-
Wertes schwierig bei cancerogenen Stoffen, da keine Höchstkonzentrationen ohne Wirkun-
gen benannt werden können. Des Weiteren führt die räumliche Mittelung in Einzelfällen zur 
Fehleinschätzung der PEC und die zeitliche Dynamik der Emissionen wird nicht berücksich-
tigt (z.B. Tagesgänge der Kläranlagen). Trotz dieser Kritikpunkte ist der PEC/PNEC-Ansatz 
ein für die Praxis geeignetes Verfahren, das erste Hinweise auf mögliche ökotoxische Wir-
kungen von Stoffen erlaubt. 
 
Nach diesen grundlegenden Ausführungen über Risikoabschätzungen, deren Arbeitsschritte 
im Prinzip für jeden Stoff und jedes Umweltkompartiment nachvollzogen werden können, 
geht es im weiteren Verlauf dieses Kapitels darum, Einzelheiten der Wirkungsarten zu be-
schreiben und die die wesentlichen Unterschiede zwischen humantoxischen und ökotoxi-
schen Wirkungen herauszustellen. Die für einen bestimmten Stoff relevanten Wirkungsme-






Nach dem Wirkungsort werden in der Toxikologie humantoxische Wirkungen (Zielorganis-
mus: Mensch) oder ökotoxische Wirkungen (Zielorganismus: Biota aus Fauna bzw. Flora) 
unterschieden. Diese Arbeit beschäftigt sich schwerpunktmäßig mit den Auswirkungen von 
Stoffeinträgen auf oberirdische Gewässer, daher stehen ökotoxische Wirkwerte Bezug neh-
mend auf die Leitorganismen Fische, Krebstiere, Algen und Bakterien im Vordergrund. Da 
die Gewässerqualität mittelbar auch die menschliche Gesundheit - Verwendung des Was-
sers für die Trinkwasserversorgung - beeinflussen kann, sollen im Folgenden die wichtigsten 
humantoxischen Wirkungen beschrieben werden. 
 
Humantoxische Wirkung 
Für die Humantoxikologie ist es wichtig, Informationen über die Aufnahme, Verteilung, Meta-
bolismus und die Ausscheidung im Organismus zu erhalten. Diese Prozesse sind sowohl 
von den Stoffeigenschaften als auch von den physiologischen Gegebenheiten abhängig 
/Fent 1998/. Humantoxische Wirkungen werden in akute und chronische unterschieden, 
die häufig auf der Störung von molekularen Prozessen in der Zelle beruhen. Die Toxizität 
von vielen Substanzen äußert sich durch eine spezifische Wirkung an den menschlichen 
Organen, z.B. der Leber. 
Ein bei akuten Wirkungen anzutreffender Effekt ist die Hemmung von Enzymen (z.B. durch 
Cyanid). Diese Wirkungen führen häufig zum Zelltod (cytotoxische Wirkung). Eine andere 
akute Wirkung ist die narkotische Wirkung, z.B. durch Chloroform. 
Chronische Wirkungen sind beispielsweise immunsuppressive Wirkungen. Sie gewinnen 
in letzter Zeit an Bedeutung, aber es sind noch wenige Informationen verfügbar. Weitere 
längerfristig auftretende Wirkungen können sich in der Störung der Reproduktion (z.B. endo-
krine Wirkungen) oder in mutagenen bzw. cancerogenen Wirkungen zeigen. 
Unter der gentoxischen Wirkung wird eine Schädigung der Erbsubstanz (Gen, Chromoso-
men, Genom) verstanden. Gentoxische Substanzen können Mutationen an der Erbsubstanz 
auslösen.  
Unter Cancerogenität wird die Eigenschaft verstanden, Tumore auszulösen. Viele mutage-
ne Substanzen sind auch cancerogen /Fent 1998/. Cancerogen wirkende Substanzen wer-
den in die gerade beschriebene Gruppe der gentoxischen Verbindungen (z.B. Ben-
zo[a]pyren), die epigenetischen Verbindungen (z.B. Asbest) und die Tumorpromotoren (z.B. 
DDT, Dioxine) eingeteilt. Tumorpromotoren erhöhen die Tumorrate, ohne dabei selbst can-
cerogen zu sein /Fent 1998/. 
Allgemein sind cancerogene Wirkungen stärker relevant für Organismen mit langer Lebens- 
und Generationszeit, wie den Menschen, und deshalb ein Schwerpunkt in der Humantoxiko-
logie. 
Weiterhin können Stoffe reproduktionstoxisch sein. Hierunter werden Substanzen verstan-
den, die eine Störung der Keimesentwicklung hervorrufen. 
In letzter Zeit werden zunehmend endokrine Wirkungen untersucht, dabei werden vor-
nehmlich estrogene Stoffe aus Umweltchemikalien betrachtet /ATV-DVWK IG-5.4 2002/. 
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Endokrine Wirkungen können sich in der Störung der Geschlechtsausbildung in der Embryo-
nalentwicklung zeigen; in der Adultphase sind hemmende/stimulierende Wirkungen von Ge-
schlechtshormonen möglich /Fent 1998/. Daneben besteht prinzipiell die Möglichkeit durch 
den Eingriff in hormonell gesteuerte Prozesse, dass eine Krebserkrankung gefördert wird 
/DGPT 1999/. 
Veränderungen am Menschen, die sich in erhöhten Brust- und Hodenkrebsraten und einem 
Rückgang der Spermienqualität/zahl äußern, werden in Verbindung mit dem Auftreten von 
endokrinen Stoffen im aquatischen System diskutiert, allerdings fehlt bislang der Nachweis 
für einen direkten Zusammenhang /Carlsen et al. 1992, Sharpe und Skakkebaek 1993, zitiert 
in Birkett und Lester 2003/. Es werden geographisch große Unterschiede bei den Daten 
festgestellt. Es darf nicht vergessen werden, dass Estrogene auch in natürlichen Materialien 
(z.B. Soja) vorkommen und mit der Nahrung aufgenommen werden. Trotzdem wird vielfach 
die Hypothese vertreten, dass eine mögliche Ursache für die beobachteten Effekte die Expo-
sition durch Umweltkontaminanten während der fätalen oder Kindheitsphase ist /Fent 1998/. 
In der Ökotoxikologie sind mehr Hinweise auf die Wirkung dieser Substanzen auf Wildtierpo-
pulationen vorhanden. In vielen Bereichen wird für die Zukunft die stärkere Einbeziehung der 
endokrinen Wirkungen, z.B. bei Neuzulassungen von Chemikalien, gefordert. 
 
Ökotoxische Wirkungen (Schwerpunkt Wasser) 
Ein großer Unterschied der Ökotoxikologie zur Humantoxikologie besteht in der Erweiterung 
der Betrachtungsebene. Es werden neben den einzelnen Individuen auch Populationen bzw. 
Populationsgemeinschaften bis hin zu ganzen Ökosystemen untersucht. Hierdurch steigt die 
Komplexität durch mögliche Interaktionen stark an. In Tabelle 2-1 sind die biologischen Ebe-
nen mit Beispielen für Wirkungen, Wirkungsorte und Stoffe aufgeführt. 
 
Tabelle 2-1:  Biologische Ebenen und Beispiele für Wirkungen, Wirkungsorte (Organismen) 
und auslösende Substanzen /verändert nach Fent 1998/ 
Ebene Wirkung Wirkungsort (Organismus) Substanz/Gruppe 
Molekül Mutation, Krebs Lebertumor (Fisch) PAK 
Zelle Cytotoxizität Zellmembran Zinnorganyle (TBT) 
Schwermetalle 
Organismus Reproduktion Estrogene Wirkung 
(Fisch) 
Nonylphenol 




 Immuntoxizität verminderte Immunantwort 
(Fisch) 
Zinnorganyle, Schwermetal-
le, PCB, Dioxine 
Population Alters- und Größenstruktur oberirdische Gewässer verschiedene 
Gemeinschaft Öko-
system 
Spezieszusammensetzung Planktongemeinschaften,  




Analog zur Humantoxikologie ist die ökotoxische Wirkung von Stoffen abhängig von der Ex-
position und dem eigentlichen Wirkungsmechanismus. 
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Die Exposition wird beeinflusst vom Aufkommen (Konzentration und Dauer) des Stoffes und 
der biologischen Verfügbarkeit. Diese werden bestimmt durch die Quellen, Eintragsmengen 
und Charakteristik der Stoffe mit deren Stoffeigenschaften (z.B. Wasserlöslichkeit, Abbau-
barkeit). Ferner wirken sich die Eigenschaften des Systems (z.B. im Fließgewässer die 
Temperatur, der pH-Wert und die Redoxverhältnisse) aus. Dabei sind abiotische (pH-Wert, 
Temperatur, Licht) und biotische Randbedingungen zu beachten /Fent 1998/.  
Die Wirkungen können wiederum in akute und chronische unterschieden werden. Das Aus-
maß der Wirkung auf der Ebene des Organismus hängt von der Verteilung der Fremdstoffe 
in ihm ab. Die sog. Toxikokinetik von Stoffen kann in die Phasen Aufnahme, Verteilung, Me-
tabolismus und Ausscheidung eingeteilt werden. Diese Prozesse werden beeinflusst von den 
Eigenschaften der betrachteten Stoffe und den speziesabhängigen Gegebenheiten. Ist die 
Aufnahme wesentlich größer als die Elimination, können sich Stoffe im Organismus anrei-
chern (Bioakkumulation). Die sog. Magnifikation beschreibt die Anreicherung entlang von 
Nahrungsketten; sie hängt wiederum von den oben genannten speziesspezifischen, stoff-
spezifischen und umweltspezifischen Faktoren ab.  
Zur Abbildung der stoffspezifischen Faktoren wird häufig der log Kow-Wert verwendet, eine 
Kennzahl zur Verteilung von Stoffen zwischen Wasser und Lipiden. In bestimmten Bereichen 
ist der log Kow-Wert proportional zum BCF-Wert. Der BCF-Wert beschreibt das Verhältnis der 
Konzentration einer Substanz im Organismus im Vergleich zum umgebenden Medium /Fent 
1998/. Beide Parameter werden für viele Substanzen ermittelt und können erste Hinweise 
auf ein mögliches Akkumulationspotenzial liefern. 
Die Arten der toxischen Wirkungen können sich durch die Hemmung von Enzymen äußern, 
z.B. beim Cyanid, die zum Zelltod (cytotoxische Wirkung) führen. Weiterhin können muta-
gene (DNA-schädigende Wirkungen) und cancerogene Wirkungen unterschieden werden 
(siehe humantoxische Wirkung).  
Ferner sind in der Ökotoxikologie Auswirkungen auf die Reproduktionsrate z.B. durch endo-
krine Wirkungen wichtig. Endokrin wirkende Stoffe, die häufig auch estrogen wirken, entfal-
ten ihre Wirkung durch eine Stimulierung bzw. Blockierung des Hormonrezeptors. Allerdings 
sind Untersuchungen zur Bindungsaktivität allein nicht ausreichend, um das endokrine Po-
tenzial zu ermitteln; weitere Eingrifforte sind z.B. die Hemmung eines Estrogen produzieren-
den Enzyms. So beruhen einige endokrine Wirkungen von Stoffen auf der Hemmung des 
Enzyms Aromatase, das für die Umwandlung von Testosteron in Estradiol verantwortlich ist 
/Fent 1998/. 
Einige Beispiele aus der Ökotoxikologie für endokrine Wirkungen sind in der folgenden Zu-
sammenstellung aufgeführt: 
• Reduktion der Eierschalendicke von Pelikan/Weißkopfadler durch DDT-Belastung 
• Vermännlichung von Wasserschneckenweibchen durch Zinnorganylbelastungen 
• Rückgang der Aligatorenpopulation in Florida (unfallbedingte Einleitung des Pestizids 
Dicofol). An diesem Beispiel wird die Primärwirkung der stofflichen Belastung disku-
tiert, alternativ ist die Bruttemperatur für die Geschlechtsausbildung bedeutend 
• Vitellogenin-Bildung in männlichen Fischen in Kläranlagenabläufen durch Nonylphe-
nol. Vitellogenin ist ein Vorläufer des Dotterproteins und bildet sich unter normalen 
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Bedingungen unter Kontrolle des Estradiols nur in weiblichen Fischen /Fent 1998, 
Birkett 2003a, zitiert in Birkett und Lester 2003/ 
Zur Beschreibung von Wirkungskonzentrationen im akuten und längerfristigen, z.B. im sub-
chronischen oder chronischen Bereich werden verschiedene Kennzahlen ermittelt:  
• LD(C)50 (Lethal Dose/Concentration): letale Konzentration, d.h. ab dieser Konzentra-
tion sterben 50 % der exponierten Population;  
• EC50 (Effect Concentration): Wirkungskonzentration, d.h. ab dieser Konzentration 
sind bei 50 % einer bestimmten Population Wirkungen zu beobachten;  
• NOEC-Wert (No Observed Effect Concentration): Höchste Konzentration ohne beo-
bachtete Wirkung; herangezogen zur Beurteilung von längerfristigen ökotoxischen 
Wirkungen 
• LOEC-Wert (Lowest Observed Effect Concentration): Niedrigste Konzentration mit 
beobachteter Wirkung 
 
In der Gewässerökotoxikologie werden im akuten Wirkungsbereich oft die LC50-Werte für 
Fische ermittelt. EC50-Werte werden häufig für Daphnien sowie Algen und Leuchtbakterien-
tests für Bakterien durchgeführt. Im chronischen Wirkbereich werden vornehmlich NOEC-
Werte für Fische ermittelt, Reproduktionstests werden für Daphnien und Wachstumshem-
mungstests für Bakterien und Algen vorgenommen /Fent 1998/. Diese Vertreter gelten als 
typisch für die aquatischen Systeme und repräsentieren verschiedene trophische Stufen.  
Für Fließgewässer werden häufig einfache Laborexperimente durchgeführt, deren Übertrag-
barkeit auf ganze Ökosysteme schwierig und mit großen Unsicherheiten behaftet ist. Daher 
werden als Ergänzung vielfach sog. Biomonitore oder -sensoren, z.B. kontinuierlich arbei-
tende biologisch-elektronische Verfahren, genutzt /Fent 1998/.  
Allgemein ein großes Problem in der Ökotoxikologie ist die Variabilität der Toxizitätswerte 
von einer Spezies zur anderen. Dabei muss betont werden, dass mit Hilfe der genannten 
Tests vornehmlich die Ebene der Zelle bzw. des Organismus untersucht wird. Darüber hin-
aus befasst sich die Ökotoxikologie mit möglichen Wirkungen von Stoffen auf der biologi-
schen Ebene der Populationen und Ökosystemen (s.o.).  
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3 Beschreibung von Stoffen in aquatischen Systemen  
Nach der Darstellung der Stoffströme im urbanen Wasserkreislauf und der Grundlagen der 
toxischen Wirkung von Stoffen werden in Kapitel 3 und 4 die Stoffe selbst beschrieben.  
Zunächst werden in Kapitel 3 anorganische und organische Substanzen, die durch ihr Auf-
kommen und/oder durch ihre Toxizität eine gewisse Bedeutung für die Abwasserentsor-
gungssysteme haben, aber nicht als Leitparameter ausgewählt werden, in kurzer Form be-
handelt. Es werden  soweit vorhanden bzw. verfügbar  die rechtlichen Regelungen und die 
Herkunftsbereiche genannt und stichwortartig die wichtigsten chemischen und physikali-
schen Eigenschaften der Stoffe erörtert. Darauf aufbauend werden Angaben zu Vorkommen, 
Verteilung und möglichem Verbleib in den verschiedenen Komponenten des urbanen Was-
serkreislaufs gemacht. 
Der Schwerpunkt in Kapitel 3 liegt in der Darstellung eines breiten Spektrums von Schadstof-
fen und weniger in einer detaillierten Betrachtung der einzelnen Stoffe. Demgegenüber wer-
den in Kapitel 4 nach bestimmten Kriterien ausgewählte Leitparameter ausführlicher erörtert. 
 
 
3.1 Anorganische Substanzen und Cyanide 
Nährstoffe und die wichtigsten Schwermetalle (Kupfer, Cadmium, Chrom, Nickel, Blei, 
Quecksilber und Zink) gehören zu den ausgewählten Leitparametern, die in Kapitel 4 näher 
erörtert werden. 
Gegenstand der Behandlung in diesem Abschnitt sind weitere wichtige anorganische Stoffe 
und Cyanide, die im urbanen Wasserkreislauf auftreten und für die Abwasserentsorgungs-
systeme in mancher Hinsicht relevant sind. Von diesen Stoffen werden die Elemente Bor und 
Arsen sowie die Cyanidverbindungen und die Elemente Fluor, Aluminium, Eisen, Beryllium, 





Das Element Fluor stammt aus natürlichen Quellen, die vorwiegend als Verbindungen im 
Boden vorkommen, z.B. als Flußspat (CaF2) und Kryolith (Na3AlF6). Des Weiteren sind 
anthropogene Quellen zu nennen: Abgase der Aluminiumindustrie oder Zement- bzw. Zie-
gelbetriebe /Römpp 1995/. Die Fluorverbindungen im Abwasser stammen sowohl aus 
menschlichen Ausscheidungen (ca. 0,039 mg/l) als auch aus Zahnpflegemitteln und Staub in 
Oberflächenabflüssen. Im Zulauf von Kläranlagen wird mit Fluoridkonzentrationen von ca. 
0,2 mg/l gerechnet /Koppe und Stozek 1998/. In der Klärwerkspassage wird Fluorid teilweise 
in partikulärer Form transportiert und damit in den Klärschlamm verfrachtet. Hier werden 
normale Gehalte von ca. 100 mg/kg TS gefunden /Koppe und Stozek 1998/. In einer Zu-
sammenstellung von Fluorkonzentrationen in Oberflächenabflüssen aus den USA werden 
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Werte von 0,1 bis 0,2 mg/l genannt /Makepeace et al. 1995/. Die Fluorkonzentrationen in 
deutschen Straßenabflüssen liegen in ähnlichen Größenordnungen (0,125 bis 0,18 mg/l) 
/Stechmann 1993/. 
Die Wirkungen von Fluorverbindungen sind sehr unterschiedlich. Einerseits sind sie Gifte, 
die durch eine Blockierung von Enzymen wirken. Andererseits kommen sie im menschlichen 
Organismus (z.B. Zahnschmelz) vor und haben positive Wirkungen. So wurde diskutiert, ü-
ber die Zugabe von Fluorid zum Trinkwasser die Kariesbildung zu reduzieren /Römpp 1995/. 
Dieses Verfahren wird allerdings in Deutschland nicht angewendet. 
Wegen möglicher toxischer Wirkungen in hohen Gehalten existiert in der Trinkwasserverord-
nung ein Grenzwert von 1,5 mg/l /TrinkwV 2001/. Auch in der Bundes-Bodenschutz- und 
Altlastenverordnung wird für das Bodensickerwasser ein Prüfwert für den Wirkungspfad Bo-
den-Grundwasser von < 0,75 mg/l festgelegt /BBodSchV 1999/. Des Weiteren finden Fluori-
de Beachtung durch die Aufnahme in die Liste der zu meldenden Schadstoffe im Komparti-
ment Wasser zur Erstellung eines Europäischen Schadstoffregisters (EPER) /EU Kommissi-
on 2000/. 
 
3.1.2 Aluminium  
 
Aluminium ist ein Metall, das vorwiegend in der Oxidationsstufe III vorkommt. Es ist eines der 
häufigsten Elemente, das in der Erdrinde anzutreffen ist; hierbei dominieren gebundene Ver-
bindungen, z.B. Feldspat K[AlSi3O8] oder Tone /URömpp 2000/.  
Grundsätzlich sind Aluminium und seine Verbindungen humantoxikologisch weitgehend un-
bedenklich. Allerdings gibt es Diskussionen über einen Zusammenhang zwischen dem Auf-
treten der Alzheimerschen Krankheit und der Aluminium-Aufnahme /URömpp 2000/. Deshalb 
wird Aluminium in der Trinkwasserverordnung als Indikatorparameter auf Konzentrationen 
von 0,2 mg/l begrenzt /TrinkwV 2001/. Bezogen auf die Ökotoxizität hat Aluminium die 
höchsten toxischen Wirkungen bei pH-Werten von 5,0 bis 5,2. Akute Wirkungen werden bei 
Gewässerorganismen bereits ab 0,05 bis 0,12 mg/l ermittelt. Der No Observed Advers Ef-
fect Level (NOAEL) liegt bei 0,005 mg/l /Makepeace et al. 1995/. Fent /1998/ berichtet über 
akut fischtoxische Aluminiumkonzentrationen von 0,025 bis 0,075 mg/l in sauren Gewässern 
(pH 4,6 bis 5,3) mit geringer Härte. Weiterhin kann es in Oberflächengewässern bei einer 
Ausflockung der Huminstoffe durch Aluminiumverbindungen zu Biotopschädigungen kom-
men /Hütter 1992/.  
Im Boden haben Aluminiumverbindungen in der Regel eine geringe Mobilität. Bei einer pH-
Wertsenkung infolge des sauren Regens kann die Verfügbarkeit erhöht werden. Hierdurch 
freigesetzte Aluminiumverbindungen werden durch ihre phytotoxische Wirkung mit dem 
Phänomen Waldsterben in Zusammenhang gebracht /Römpp 1995/. 
Neben den natürlichen Quellen sind die Abwassereinleitungen aus Herstellung und Anwen-
dung im industriellen Bereich, aber auch aus dem kommunalen Bereich bedeutsam. In 
kommunalen Kläranlagen werden Aluminiumverbindungen als Hilfsstoffe, z.B. als Fällmittel 
bei der Phosphorelimination, eingesetzt; bei Überdosierungen können sie mit dem Kläranla-
genablauf in die Gewässer gelangen. Normale Aluminiumgehalte in Zuläufen von Kläranla-
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gen liegen zwischen 1 und 3 mg/l, die Abläufe enthalten ca. 0,08 bis 0,1 mg/l /Koppe und 
Stozek 1998/. 
Aluminiumverbindungen in Oberflächenabflüssen stammen aus Stäuben und Niederschlä-
gen. Sie treten in Konzentrationen von 0,1 bis 16,0 mg/l auf und werden überwiegend parti-
kulär transportiert /Makepeace et al. 1995/. In Straßenabflüssen wurden Konzentrationen 
von 1,27 bis 4,9 mg/l gefunden /Stechmann 1993/.  
In Oberflächengewässern werden Aluminiumverbindungen meist rasch in die schwerlösli-
chen Hydroxide überführt, damit liegen sie nur zu einem geringen Teil in löslichen Formen 
vor /URömpp 2000/. 
 
3.1.3 Eisen  
 
Eisen ist ein häufig vorkommendes metallisches Element, das entsprechend seinem unedlen 
Charakter meist in seinen Verbindungen (z.B. als Eisenoxid: Roteisenstein) auftritt. In der 
Oxidationsstufe II auftretende Salze wirken als Reduktionsmittel, die Eisen (III)-Salze vor-
wiegend als Oxidationsmittel /Koppe und Stozek 1998/. 
Eisenverbindungen sind essentielle Spurenelemente, die z.B. als Katalysatoren beim Elekt-
ronentransport der Atmungskette wirken. Sie haben deshalb nur eine geringe Toxizität so-
wohl für den Menschen als auch für die aquatischen und terrestrischen Organismen 
/URömpp 2000/. Auch für Pflanzen sind sie ein wichtiger Mikronährstoff, in extremen Über-
schüssen (< 10 bis 200 mg/l) wirken sie allerdings toxisch /URömpp 2000/. 
Die Grenzwerte im Trinkwasserbereich sind nicht aus Toxizitätsgründen, sondern aus tech-
nischen Gründen festgesetzt worden. So wird der Geschmack von Trinkwasser bereits ab 
Konzentrationen von 0,3 mg/l beeinträchtigt, außerdem kann es zu unerwünschten Trübun-
gen kommen /Hütter 1992/. Die Trinkwasserverordnung setzt deshalb einen Wert von 0,2 
mg/l fest /TrinkwV 2001/; in den USA liegt dieser Wert zwischen 0,05 und 0,3 mg/l 
/Makepeace et al. 1995/. Die US EPA (Environmental Protection Agency) nennt für Oberflä-
chengewässer Richtwerte von 1 mg/l /EPA 2002, Makepeace et al. 1995/. 
Entsprechend dem hohen Vorkommen in der Erdrinde sind die Emissionen der Atmosphäre 
überwiegend natürlichen Ursprungs /Bliefert 1997/. In das Abwassersystem gelangen Eisen-
verbindungen zum einen durch die metallverarbeitende Industrie (z.B. Beizereien, Titandi-
oxidproduktion) und zum anderen durch den Einsatz als Fällmittel in den Kläranlagen 
/URömpp 2000/. Aus diesem Grund können die Abläufe von Kläranlagen bei Überdosierung 
höher als die Zuläufe belastet sein. Im häuslichen Schmutzwasser werden Eisengehalte von 
ca. 3 mg/l +/- 1 mg/l genannt /Koppe und Stozek 1998/. Da Eisen überwiegend partikulär 
transportiert wird, reichert es sich stark im Klärschlamm an (bis 16.000 mg/kg TS) /Koppe 
und Stozek 1998/.  
Durch Reifenabrieb und Korrosionsrückstände von Autos gelangen Eisenverbindungen auf 
die Oberflächen von Verkehrsflächen /Golwer 1991, Sansalone et al. 1996/. Daher finden 
sich in Verkehrsflächenabflüssen sehr hohe Eisenkonzentrationen (0,98 bis 6,1 mg/l). Dieser 
Konzentrationsbereich stammt aus einer Datenzusammenstellung unter Berücksichtigung 
von 13 Messprogrammen (siehe Tabelle A.2-4 im Anhang). In drei Studien wurde auch der 
57 
gelöste Eisenanteil bestimmt. Er liegt mit 0,047 bis 0,28 mg/l sehr viel niedriger als der Ge-
samteisengehalt. In Dachabflüssen wurden Eisengehalte von 0,03 bis 1,9 mg/l (Spannweite 
von drei Messprogrammen) gefunden. Die Zusammenstellung der Eisengehalte in Oberflä-
chenabflüssen von Mischflächen ergibt Konzentrationen von 0,99 bis 12,0 mg/l. 
Oberflächengewässer haben häufig ausreichend hohe Sauerstoffgehalte, um das Eisen in 
die unlöslichen dreiwertigen Verbindungen zu oxidieren. Die schwerlöslichen Eisenverbin-
dungen lagern sich im Sediment ab; hier können sie unter reduktiven Bedingungen auch 
wieder in die wässrige Phase zurückgelöst werden. Trotzdem sind die Eisengehalte in der 
Wasserphase von Oberflächengewässern in der Regel gering (ca. 0,6 mg/l) /Koppe und Sto-
zek 1998/. 
In Grundwässern finden sich je nach anstehendem Gestein und Tiefe sehr unterschiedliche 
Eisengehalte. Bei reduzierten Grundwässern ist fast immer mit nennenswerten Eisengehal-
ten zu rechnen (ca. 1 bis 3 mg/l), im Extremfall können Konzentrationen bis zu 100 mg/l auf-
treten /Hütter 1992, URömpp 2000/. Dies hat Auswirkungen auf die Wasseraufbereitung; in 
der Regel ist eine Enteisenung bis zu den oben genannten Grenz- bzw. Richtwerten vorzu-
nehmen. 
 
3.1.4 Beryllium  
 
Beryllium und seine Verbindungen sind in der Regel nicht natürlichen Ursprungs. Infolge 
zunehmender technischer Verwendung sind sie inzwischen in vielen Umweltkompartimenten 
anzutreffen. Beryllium hat ein hohes humantoxikologisches Potenzial, da es zu Störungen 
bei der Blutbildung und zu Lungenschäden führen kann. Des Weiteren ist Beryllium ein star-
kes Fischgift; Berylliumnitrat wird in die Wassergefährdungsklasse (WGK) 2 eingestuft 
/Hütter 1992, Römpp 1995; VwVws 1999/. Akute Wirkungen bei Gewässerorganismen wer-
den bereits ab Konzentrationen von 0,13 bis 0,45 mg/l, chronische Wirkungen ab 0,0053 
mg/l nachgewiesen /Makepeace et al. 1995/. 
In den USA existieren Grenzwerte für das Trinkwasser von 0,004 mg/l, für Oberflächenge-
wässer wird ein Kriterium für chronische Wirkung von 0,0053 mg/l genannt /Makepeace et al. 
1995/. 
In den Teilsystemen der Abwasserentsorgung sind fast keine Untersuchungen zu Beryllium-
gehalten zu finden. In einer Zusammenstellung der Berylliumkonzentrationen in Oberflä-
chenabflüssen aus den USA werden Gehalte von 0,001 bis 0,049 mg/l genannt. Die Autoren 
schätzen die Relevanz für Mensch und aquatische Lebensgemeinschaften als hoch ein 
/Makepeace et al. 1995/. In Straßenabflüssen in Deutschland wurden Berylliumkonzentratio-






3.1.5 Silber  
 
Silber gehört zu den Edelmetallen und tritt vorwiegend in den Oxidationsstufen I bis III auf. 
Es gehört zu den seltenen Elementen und kommt deshalb in den Umweltkompartimenten nur 
in geringen Konzentrationen vor /Römpp 1995/. 
Es gibt Anzeichen für physiologische Wirkungen von Silber beim Menschen, allerdings sind 
diese nicht eindeutig /Hütter 1992/. Silber und seine Verbindungen wirken stark antiseptisch, 
weshalb es auch in der Trinkwasserdesinfektion eingesetzt wurde /Hütter 1992/. Akute Wir-
kungen bei Gewässerorganismen werden bereits bei Konzentrationen von 0,25 bis 0,39 µg/l 
festgestellt /Makepeace et al. 1995/. 
Es existieren rechtliche Vorgaben zur Begrenzung des Silbergehaltes im Trinkwasser 
(Grenzwert EU: 10 µg/l) /Thornton et al. 2001/. Die US EPA nennt eine maximal zulässige 
Konzentration in Oberflächengewässern von 3,2 µg/l (gelöst) /EPA 2002/. Von einem Ar-
beitskreis in Österreich (AK CHÜZ Arbeitskreis Chemie Überwachung Ziele) wird für Ober-
flächengewässer eine Umweltqualitätsnorm von 0,1 µg/l vorgeschlagen /AK CHÜZ 2003/. 
Im Niederschlag finden sich Silberkonzentrationen von < 5 µg/l /Koppe und Stozek 1998/. 
Nach einer Literaturzusammenstellung enthält der Oberflächenabfluss Konzentrationen von 
2 bis 14 µg/l; hierbei werden die Silberverbindungen überwiegend partikulär transportiert. Die 
Relevanz dieser Silberbelastungen wird für den Menschen als gering, für die aquatischen 
Lebensgemeinschaften jedoch als hoch eingeschätzt /Makepeace et al. 1995/. 
Für Schmutzwasser werden Silberkonzentrationen von ca. 10 µg/l angegeben. Als wesentli-
che Quellen werden Reinigungsvorgänge von Gegenständen und Hobbyaktivitäten (z.B. 
Photochemikalien) angesehen /Koppe und Stozek 1998, Thornton et al. 2001/. Im Abwas-
sersystem werden Silberverbindungen durch reduzierende Substanzen in ungelöste Verbin-
dungen umgewandelt, dadurch reichern sie sich in Kläranlagen stark im Klärschlamm an. 
Hier werden normale Silbergehalte von ca. 40 mg/kg TS gefunden /Koppe und Stozek 
1998/. 
 
3.1.6 Selen  
 
Selen ist ein Halbmetall, das oft vergesellschaftet mit Schwefel vorkommt. Am stabilsten sind 
analog zum Schwefel die vier- und die sechswertigen Formen /Römpp 1995/.  
Selen wird angewendet in der Elektrotechnik (z.B. Gleichrichter), bei der Pigmentherstellung 
(z.B. Glasherstellung) und in der chemischen Industrie (z.B. Katalysator). Zusammen mit den 
Emissionen aus Verbrennungsvorgängen, z.B. in Kohlekraftwerken, sind dies die wichtigsten 
potenziellen Eintragwege. 
Die Grenzen zwischen toxischen und essentiellen Wirkungen liegen beim Selen sehr eng. 
Einerseits wirkt es ab Konzentrationen in der Nahrung von ca. 1 µg/g Nahrung als Gift (Ner-
vensystem), andererseits ist es ein essentielles Spurenelement. So ist Selen in der Glutathi-
on-Peroxidase enthalten, einem Enzym, das vor oxidativen Prozessen schützt. In bestimm-
ten Gebieten sind Selenmangelerscheinungen bekannt (z.B. Keshan-Krankheit in China).  
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Für aquatische Lebensgemeinschaften werden akute Wirkungen bei Konzentrationen von 
0,34 bis 28,5 mg/l und chronische Wirkungen ab Konzentrationen von 0,0028 bis 0,13 mg/l 
beschrieben /Makepeace et al. 1995/. 
Entsprechend legt die US EPA ein Kriterium für Oberflächengewässer von 5 µg/l fest. Von 
einem Arbeitskreis in Österreich (AK CHÜZ Arbeitskreis Chemie Überwachung Ziele) wird für 
Oberflächengewässer eine Umweltqualitätsnorm von 5,3 µg/l vorgeschlagen /AK CHÜZ 
2003/. Im Trinkwasser dürfen nach EU-Regelungen und nach der Trinkwasserverordnung bis 
zu 10 µg/l enthalten sein /Thornton et al. 2001, TrinkwV 2001/. Für Bodensickerwasser (Wir-
kungspfad Boden-Grundwasser) ist nach der Bundes-Bodenschutz- und Altlastenverordnung 
ein Prüfwert von ebenfalls 10 µg/l festgeschrieben worden /BBodSchV 1999/. 
Insgesamt sind die Konzentrationen an Selen in den Umweltkompartimenten relativ gering. 
Niederschläge enthalten ca. 2 bis 5 µg/l /Koppe und Stozek 1998/. In einer Zusammenstel-
lung von Oberflächenabflüssen werden Selenkonzentrationen von 5 bis 77 µg/l genannt. Die 
Autoren schätzen die Bedeutung von Selen in Oberflächenabflüssen für den Menschen und 
die aquatischen Lebensgemeinschaften als gering ein /Makepeace et al. 1995/. In Straßen-
abflüssen aus Hamburg wurden sehr geringe Selengehalte von 0,5 bis 2,3 µg/l gefunden 
/Stechmann 1993/.  
In das Abwassersystem gelangt Selen, das in der menschlichen Nahrung und in Nahrungs-
ergänzungsmitteln enthalten ist, auch mit dem Schmutzwasser. Die rechnerischen 
Schmutzwassergehalte liegen bei 0,3 µg/l /Koppe und Stozek 1998/. Im Klärschlamm (UK, 
USA) wurden Selenkonzentrationen von 1,6 bis 6,14 mg/kg TS gefunden /Thornton et al. 
2001/. Die meisten der genannten Aufkommensdaten erreichen die oben aufgeführten 
Grenz-/Richtwerte nicht, so dass nur von einer geringen Selen-Relevanz in den Abwasser-
entsorgungssystemen auszugehen ist. 
 
3.1.7 Arsen  
 
Arsen ist ein Halbmetall, das in wässrigen Medien in den Oxidationsstufen III als Arsenite 
und V als Arsenate vorkommt. Im reduzierten Milieu kann es als schwer lösliches Arsensulfid 
auftreten. 
Für Arsen existieren einige rechtliche Regelungen, die sich auf die Bereiche Boden, Trink-
wasser, Abwasser und Oberflächengewässer beziehen. 
Für Gewässer werden von der EPA in den USA Richtwerte von 150 bis 300 µg/l genannt 
/EPA 2002/. Auf EU-Ebene werden für Oberflächengewässer zur Trinkwassernutzung Werte 
von 10 bis 100 µg/l vorgegeben. Das DVGW-Merkblatt W 251 nennt für Fließgewässer zur 
Trinkwassernutzung für das Arsen Normalanforderungen von 5 µg/l und Mindestanforderun-
gen von 10 µg/l /Koppe und Stozek 1998/. Bezogen auf die Schutzgüter Schwebstoffe und 
Sedimente werden von der IKSE (Internationale Kommission zum Schutz der Elbe) und der 
IKSR (Internationale Kommission zum Schutz des Rheins) Zielvorgaben für Arsen festgelegt 
(30 bis 40 mg/kg TS) /UBA 2001b, DKRR 2001b/. 
In der Trinkwasserverordnung ist ebenfalls ein Arsengrenzwert von 10 µg/l aufgeführt 
/TrinkwV 2001/.  
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Für Direkteinleiter werden, unterteilt nach den Anhängen der Abwasserverordnung (z.B. An-
hang Nr. 31, 39, 40, 41, 51, 54, 53), Arsengrenzwerte von 100 bis 300 µg/l angegeben. Für 
Indirekteinleiter wird nach dem Arbeitsblatt A 115 der ATV-DVWK eine Arsenhöchstkonzent-
ration von 500 µg/l genannt /ATV 1999a/. 
Die Bundes-Bodenschutz- und Altlastenverordnung definiert die Prüfwerte im Boden für die 
direkte Aufnahme durch den Menschen unterteilt nach der Flächennutzung (Kinderspielflä-
chen, Wohngebiete, Park- und Freizeitanlagen). Für Arsen wird ein Wertebereich von 25 bis 
140 mg/kg TS angegeben. Die Prüf- und Maßnahmenwerte für die potenzielle Aufnahme von 
Schadstoffen in die Nutzpflanze (Pflanzenqualität) liegen zwischen 50 und 200 mg/kg TS. 
Für den Wirkungspfad Boden-Grundwasser wird in dieser Verordnung ein Prüfwert für das 
Sickerwasser von kleiner als 10 µg/l genannt /BBodSchV 1999/. 
Die letale Dosis von Arsentrioxid für den Menschen liegt im Bereich 60 bis 120 mg; ab 5 
mg/d können chronische Wirkungen beobachtet werden /Koppe und Stozek 1998/. Die Wir-
kung der Arsenverbindungen beruht vorwiegend auf der Reaktivität gegenüber funktionellen 
Gruppen in verschiedenen Enzymen (z.B. Na/K-ATPase); deren Aktivität wird hierdurch ge-
hemmt /Fent 1998/. Insgesamt gelten As(III)-Verbindungen toxischer als As(V)-
Verbindungen. Die Angriffspunkte sind das Zentrale Nervensystem sowie Leber und Niere. 
Darüber hinaus gelten Arsen und seine Verbindungen als krebserzeugende Arbeitsstoffe 
/URömpp 2000/. In Bangladesch ist es zu einer Massenvergiftung (ca. 1 Millionen Men-
schen) infolge Arsenbelastungen im Trinkwasser gekommen. Das in Sedimenten gespei-
cherte Arsen löste sich unter den reduktiven Bedingungen des Grundwassers und führte so 
zu einer Arsenbelastung des Trinkwassers. Bis heute konsumieren 25 % der Bewohner 
Bangladeschs ein Trinkwasser mit einer Arsenkonzentration von über 50 µg/l /Berg 2002/. 
Ökotoxische Wirkungen werden auch bei Gewässerorganismen festgestellt, Gehalte von 
800 µg/l hemmen die Selbstreinigungskraft der Gewässer /ATV 1999a/. Chronische Wirkun-
gen an Gewässerorganismen werden ab 36 µg/l, akute Wirkungen ab 360 µg/l beobachtet 
/Makepeace et al. 1995/. Das Wachstum von Pflanzen wird ab Arsengehalten im Boden über 
50 mg/kg gehemmt /ATV 1999a/. Arsenverbindungen können den biologischen Prozess der 
Kläranlage stören. Konzentrationen ab 100 µg/l wirken toxisch auf den aeroben Abbau, der 
anaerobe Abbau wird ab 2.000 µg/l beeinträchtigt /ATV 1999a/. 
In der Vergangenheit stammten Arsenverbindungen vorwiegend aus Pestiziden, deren An-
wendung in Deutschland verboten ist /URömpp 2000/. Die heutigen Emissionen stammen in 
erster Linie aus Verbrennungsvorgängen (z.B. Kohlekraftwerke) und aus der Buntmetallver-
hüttung (z.B. Umfeld von Kupferhütten) /Stechmann 1993/. Allerdings sind hier durch die 
Einführung von modernen Rausgasreinigungssystemen deutliche Belastungsreduktionen zu 
verzeichnen. Im Abwasserbereich ist weiterhin mit erhöhten Belastungen in gewerblichen 
Abwasserarten zu rechnen (z.B. Gerbereien) /Hütter 1992/. Erhöhte Bodenbelastungen kön-
nen lokal aus belasteten Baggerschlämmen stammen /Brauer 1996/. In Grundwässern wer-
den zum Teil extrem hohe Arsengehalte gemessen (Bad Dürkheim bis 12.900 µg/l), die aus 
geogenen Quellen stammen. Weitere Ursachen für erhöhte Arsenkonzentrationen in Grund-
wässern können Deponien und gewerbliche Standorte sein /Hütter 1992/.  
Arsen wird in den Teilsystemen des urbanen Wasserkreislaufs im Vergleich zu den Schwer-
metallen (z.B. Blei und Cadmium) in viel geringerem Umfang untersucht. In Oberflächenab-
flüssen von Mischflächen in den USA (Dach und Straße) wurden Konzentrationen von 0,8 
bis 210 µg/l gefunden /Makepeace et al. 1995, Schulz 2001, Marsalek und Schroeter 1988 
61 
u.a./. Die Arsengehalte in Straßenabflüssen von deutschen Messprogrammen sind geringer 
und liegen zwischen 0,3 und 5,0 µg/l /Stechmann 1993, Golwer und Schneider 1983/. 
Arsen wird in Oberflächenabflüssen überwiegend partikulär transportiert; die Relevanz für 
den Menschen und die aquatischen Lebensgemeinschaften wird eher gering eingeschätzt 
/Makepeace et al. 1995, Dannecker und Stechmann 1988/. 
Eine Zusammenstellung der Arsenbelastung in Schmutzwasser ergibt Gehalte von 1 bis 7 
µg/l /Firk 1986, Navarro et al. 1993, zitiert in Thornton et al. 2001, ATV 1999a, Koppe und 
Stozek 1998/, davon stammen ca. 70 % aus Reinigungswasser und 25 % aus menschlichen 
Ausscheidungen /Koppe und Stozek 1998/.  
Im Ablauf von Kläranlagen werden Arsenkonzentrationen von 1 bis 4 µg/l gemessen /Firk 
1986, Koppe und Stozek 1998/. In der Kläranlage erfolgt bei der Phosphor-Fällung eine Mit-
fällung der Arsenverbindungen durch Bildung der schwerlöslichen Eisen(II)Arsenate /Koppe 
und Stozek 1998/. Daher ist von erhöhten Gehalten im Klärschlamm auszugehen. Eine Zu-
sammenstellung von Klärschlämmen aus dem UK und den USA zeigt Konzentrationen von 
1,1 bis 11 mg/kg TS /Thornton et al. 2001/. Koppe und Stozek /1998/ nennen Arsengehalte 
von ca. 9 mg/kg TS.  
Da Arsen auch geogen bedingt vorkommen kann, werden Arsengehalte in Oberflächenge-
wässern und Grundwässern bis ca. 10 µg/l als normal angesehen /Hütter 1992/. Der 
Rhein wies 1995 Arsenkonzentrationen von < 0,27 bis 2,0 µg/l auf, in der Weser lagen diese 
1996 bei 0,4 bis 4,2 µg/l /ATV 1999a/. 
In der Pressemitteilung der IKSR aus dem Jahr 2003 wird über eine Abnahme der punktför-
migen Einleitungen von Arsen von 30 bis 49 % berichtet. Die Zielvorgaben für Arsen im 
Rheinwasser werden somit fast erreicht /IKSR 2003b/. 
Die Grundwassermessstellen aus Baden-Württemberg und Nordrhein-Westfalen melden 
Arsenkonzentrationen von 0,5 bis 0,6 µg/l /ATV 1999a/. Im Trinkwasser wird, bedingt durch 
die oben genannten Gründe, ein großer Schwankungsbereich von 0,007 bis 80 µg/l festge-
stellt /ATV 1999a/. 
 
3.1.8 Platingruppenelemente (PGE): Platin, Paladium, Rhodium und sei-
ne Verbindungen 
 
Die Elemente Platin (Pt), Rhodium (Rh) und Palladium (Pd) gehören zu den Platingruppen-
elementen; sie haben in letzter Zeit an Bedeutung gewonnen durch den verstärkten Einsatz 
in Autoabgaskatalysatoren. Allen gemeinsam ist die Vielfalt der auftretenden Oxidationsstu-
fen, die Neigung zur Komplexbindung und die katalytische Aktivität /Römpp 1995/. 
Zu betonen ist die komplexe und aufwendige Analytik der PGE-Elemente gerade in schwieri-
gen Matrices mit geringen Gehalten. Platinverbindungen werden überwiegend partikulär 
transportiert. Nach Deposition auf den Boden können Platinverbindungen unter bestimmten 
Voraussetzungen, z.B. bei Anwesenheit von Chlorid, auch in mobileren Formen auftreten. 
Es existieren bislang keine rechtlichen Vorgaben zur Begrenzung der Einträge der PGE-
Elemente. 
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Allgemein gelten Platin, Palladium und Rhodium als toxikologisch unbedenklich. Allerdings 
können einige Verbindungen, z.B. Hexachlorplatinate, Allergien auslösen; deshalb existiert 
ein MAK-Wert für Platin /Römpp 1995/. Durch den vermehrten Einsatz in Katalysatoren und 
damit verstärkten Emissionen wurden die PGE-Elemente besonders auf ihre biologische 
Verfügbarkeit hin untersucht. An erhöhten Konzentrationen in Aalen und Muscheln konnte 
gezeigt werden, dass alle drei Elemente bioverfügbar sind und sich in Organismen anrei-
chern können /Sures 2002/. Für den Menschen werden goldhaltige und damit platinhaltige 
Zahnlegierungen als Haupteintragsquellen gesehen. In einer umfassenden Studie zur Platin-
belastung im Urin konnte eine Korrelation zwischen der Anzahl an Zahnersatz und dem Pla-
tingehalt im Urin festgestellt werden. Es wurde ein Referenzwert von 10 ng/l Platin im 
menschlichen Urin festgelegt. Ein Zusammenhang mit der erhöhten Belastung aus Ver-
kehrsemissionen konnte bislang nicht belegt werden. Auch mögliche Auswirkungen von Pla-
tin auf die menschliche Gesundheit sind derzeit unklar /UBA 2003c/.  
Grundsätzlich können die PGE-Elemente aus drei Hauptquellen in die Abwasserentsor-
gungssysteme eingetragen werden: In das Schmutzwasser können sie als Arzneimittel ge-
langen; sie werden als Antikrebsmittel vorwiegend in Krankenhäusern eingesetzt. Betriebli-
che Abwässer aus verschiedenen Branchen (s.u.) enthalten ebenfalls vorwiegend Platinver-
bindungen. Ein dritter Eintrag stammt von Verkehrsemissionen, bedingt durch den verstärk-
ten Einsatz von PGE-Elementen in Katalysatoren. 
Durch die Verkehrsaktivität werden Platin, in geringerem Umfang Rhodium und Palladium in 
die Atmosphäre verfrachtet und lagern sich dann vorwiegend auf Straßen und straßennahen 
Flächen ab. Erhöhte Platinkonzentrationen in straßennahen Böden und Pflanzen belegen 
diesen Eintragsweg /Zusammenstellung in Thornton et al. 2001, Puchelt et al. 1995/. Der 
gesamte Ausstoß von Platinverbindungen in die Atmosphäre wird in Deutschland auf 2,6 t/a 
geschätzt, davon gehören 1,3 t/a zu den humantoxikologisch relevanteren löslichen Verbin-
dungen /Laschka et al. 1996/.  
Der verstärkte Einsatz von PGE-Elementen ist auch in einem deutlichen Anstieg der Kon-
zentrationen in Straßenstaubproben zu erkennen. In Göteborg stieg die Platinkonzentration 
von 3 µg/kg TS im Jahr 1984 auf 8,9 µg/kg TS im Jahr 1991 /Morrison und Wei 1993, zitiert 
in Laschka et al. 1996/. Neuere Untersuchungen in Straßensedimenten zeigen ebenfalls 
erhöhte Platin-Werte bis 35 µg/kg TS /Rauch et al. 1999/.  
Im Niederschlagsabfluss von Straßen wurden in Bayreuth stark schwankende Platingehal-
te abhängig von Trockenzeit und Abflussgeschehen gemessen. Der Schwankungsbereich 
lag zwischen 2 und 1.120 ng/l (Median: 15 ng/l) /Laschka et al. 1996/. Von anderen Autoren 
wurden Platinkonzentrationen im Bereich von 15 bis 78 ng/l gemessen, wobei ebenfalls Spit-
zenwerte bis 1.100 ng/l auftraten /Morrison und Wei 1993, zitiert in Laschka et al. 1996, Su-
res 2002/. In Abflüssen von Tank- und Waschanlagen wurden wesentlich höhere Platinkon-
zentrationen (2.800-5.200 ng/l) und Palladiumkonzentrationen 3.400-8.100 ng/l gemessen 
/Grotehusmann und Kasting 2002/. Platin wird vorwiegend als partikulär transportierte Ver-
bindung angesehen, die deutliche first-flush-Effekte zeigt /Laschka et al. 1996/.  
In das Schmutzwasser gelangen PGE-Elemente durch Dentallabors, Glasverarbeitung, 
schmuckverarbeitendes Gewerbe und Kunststoffherstellung (Katalysator für die Synthese 
von Polymeren) /Oberdörfer et al. 2000/.  
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Eine weitere Quelle sind Cis-Platin-Verbindungen und deren Einsatz als Cytostatikum. In 
Krankenhaus-Abwässern werden bis zu 125 ng/l Platinverbindungen gefunden, allerdings 
verdünnt sich dieser Gehalt bis zum Zulauf der Kläranlage. In einer Bilanz zum bundeswei-
ten Eintrag von Platinverbindungen in die Kläranlagen werden die verkehrsbedingten Emis-
sionen mit 15 kg/a und die Emissionen aus Krankenhäusern mit 28,6 kg/a angegeben 
/Kümmerer und Helmers 1997, zitiert in Thornton et al. 2001/. 
In Kläranlagen wird von einem Rückhalt an Platinverbindungen von ca. 70 % ausgegangen; 
der überwiegende Teil verbleibt im Klärschlamm. Platinkonzentrationen im Klärschlämmen 
variieren stark in Abhängigkeit von der Nutzung des Einzugsgebietes. Es werden Gehalte 
von < 10 bis 1.070 µg/kg TS gemessen, sehr hohe Werte stammen aus Gebieten mit einem 
hohen Anteil an Schmuckverarbeitung (z.B. Pforzheim) /Zusammenstellung in Thornton et al. 
2001/. Nach den Ausführungen von Laschka und Nachtwey /1997/, zitiert in Thornton et al. 
2001/ stammen Platinbelastungen in Klärschlämmen aus großen Kommunen (z.B. München) 
sowohl aus Verkehrsemissionen und Krankenhäusern als auch von industriellen Einleitern. 
In Gewässersedimenten und in Gewässerorganismen (Asellus aquaticus) werden ebenfalls 
erhöhte Gehalte an Platin und Rhodium festgestellt (Pt: Gewässersediment 4,8 bis 15 µg/kg, 
Asellus aquaticus 3,3 µg/kg; Rh: Gewässersediment 2,5 µg/kg, Asellus aquaticus 7,5 µg/kg). 
In der Wasserphase der Gewässer werden Platingehalte unter der Nachweisgrenze ermittelt 
(< 0,1 ng/l) /Rauch et al. 1999/. 
Auch in anderen Wassermatrices (z.B. Trinkwasser 0,1 ng/l; Meerwasser (Ostsee) 2,2 ng/l) 
werden sehr geringe Platinkonzentrationen gemessen /Alt et al. 1993, zitiert in Laschka et al. 
1996/. 
Insgesamt ist durch Platinverbindungen eine deutliche Erhöhung der Belastungen in den 
verschiedenen Wassermedien zu beobachten. Die sich daraus ergebende potenzielle hu-




Bor ist ein chemisches Element der dritten Hauptgruppe, das in der Natur vorwiegend in 
Sauerstoffverbindungen (z.B. Borax Na2B4O7 10 H2O) in der Oxidationsstufe III vorkommt 
/URömpp 2000/. 
Bor ist ein notwendiges Spurenelement, das bei Pflanzen zum Teil als Dünger eingesetzt 
wird. Allerdings haben Pflanzen einen sehr unterschiedlichen Bedarf, so dass es zu phyto-
toxischen Wirkungen bei borempfindlichen Kulturen (z.B. Weinreben) kommen kann. Des-
halb existieren für Bewässerungswässer Empfehlungen für Borgehalte von 0,5 bis 0,75 mg/l 
/Hütter 1992/. 
Über die ökotoxischen Wirkungen von Borverbindungen ist wenig bekannt. Die LC50-
Konzentration liegt bei 130 mg/l (Daphnien), damit werden einzelne Borverbindungen in die 
Wassergefährdungsklasse (WGK) 1 eingestuft /URömpp 2000, VwVws 1999/. 
Der Mensch kann Borverbindungen leicht inhalativ und dermal aufnehmen. In hohen Dosen 
treten akute Wirkungen (z.B. Nierenschäden) auf, chronische Wirkungen zeigen sich z.B. 
durch eine erhöhte Blutungsneigung. Bei inhalativer Aufnahme kann es zu Lungenschädi-
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gungen kommen. Entsprechend der insgesamt geringen humantoxikologischen Relevanz 
wird in der Trinkwasserverordnung ein relativ hoher Grenzwert von 1 mg/l angesetzt 
/TrinkwV 2001/. 
Hohe Borkonzentrationen werden vor allem im Schmutzwasser (bis 2.000 bis 2.800 µg/l) 
angetroffen. Im Niederschlag sind nur geringe Borkonzentrationen im Bereich von 20 bis 
100 µg/l zu finden /Koppe und Stozek 1998/. 
Die wichtigsten Quellen im Schmutzwasser sind die Bestandteile von Waschmitteln (Peroxo-
borate). In Deutschland wurden 1996 ca. 66.000 t/a Bor in Waschmitteln und Waschmitteler-
zeugnissen eingesetzt; das entspricht einem Verbrauch von ca. 56,6 g/E a /Schröder et al. 
2002/. Beim Vorhandensein von industriellen Indirekteinleitern können Borverbindungen 
auch aus diesen Quellen stammen (z.B. Galvanik) /Koppe und Stozek 1998/. 
In Kläranlagen gelten Borverbindungen als weitgehend kläranlagengängig. Sie unterliegen 
keinem Abbau und reichern sich nicht im Klärschlamm an. In einer Untersuchung von Raach 
et al. /1999/ wurde der Anteil aus den Wasch- und Reinigungswässern an der Zulauffracht in 
der Kläranlage mit 84 % quantifiziert, der Oberflächenabfluss hatte nur einen Anteil von 2 %. 
Dementsprechend gelten Borverbindungen als gute Marker für Schmutzwasserverunreini-
gungen in Oberflächengewässern. In unbelasteten Gewässern werden Borgehalte von ca. 
10 µg/l gefunden /Koppe und Stozek 1998/, diese können im Rhein auch bis auf Werte von 
52 bis 85 µg/l steigen /Brauer 1996/.  
In der Bodenpassage von Uferfiltraten wird ebenfalls nur ein geringer Rückhalt beobachtet, 
so dass auch in diesem Kompartiment Borverbindungen als Indikatoren für anthropogene 





Cyanide sind Salze des Cyanwasserstoffs (Blausäure). Sie gelten aus chemischer Sicht 
nicht als anorganische Stoffe, da sie aber wie die vorgenannten Substanzen zur Gruppe der 
Ionen gehören, werden sie in diesem Kapitel mit aufgeführt. Cyanide sind wie die Blausäure 
starke Gifte sowohl für den Menschen als auch für die aquatischen Lebensgemeinschaften. 
Cyanide sind in die Liste der zu meldenden Schadstoffe im Kompartiment Wasser zur Erstel-
lung eines Europäischen Schadstoffregisters (EPER) aufgenommen worden /EU Kommissi-
on 2000/. In der Bundes-Bodenschutz- und Altlastenverordnung werden Prüfwerte für die 
direkte Aufnahme durch Mensch, unterteilt nach Flächennutzung (Kinderspielflächen, Wohn-
gebiete, Park- und Freizeitanlagen) von 50 bis 100 mg/kg TS festgesetzt /BBodSchV 1999/. 
Hier sind auch Prüfwerte für den Wirkungspfad Boden-Grundwasser, unterschieden nach 
CNgesamt < 50 µg/l und CNfrei < 10 µg/l für das Bodensickerwasser aufgeführt /BBodSchV 
1999/. Die US EPA nennt Vorgaben in Oberflächengewässern für die freien Cyanindformen 
von 22 µg/l (akut) bis 5,2 µg/l (chronisch) /EPA 2002/. Für das Trinkwasser wird ein EPA-
Wert von 200 µg/l (frei) festgelegt /Paschka et al. 1999/. In Deutschland gibt die Trinkwas-
serverordnung einen Grenzwert von 50 µg/l Cyanid vor /TrinkwV 2001/. 
Cyanide sind akut wirkende Humangifte, 1 mg/kg Körpergewicht wirkt bereits letal. Im Ma-
gen erfolgt die Freisetzung von Cyanwasserstoff. Die Wirkung beruht darauf, dass der für die 
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Zellen notwendige Sauerstoff aus dem Hämoglobin nicht mehr übertragen werden kann. Es 
kommt somit zu einer Gewebserstickung /Hütter 1992/. 
Des Weiteren sind Cyanide starke Fischgifte; Konzentrationen von 1 mg/l wirken tödlich, ab 
0,1 mg/l treten erste Vergiftungserscheinungen auf /Hütter 1992/. Die LC50-Konzentration 
liegt beim Fisch zwischen 0,07 und 0,5 mg/l, die EC10-Konzentration für Algen bei 0,036 mg/l 
/URömpp 2000/. Makepeace et al. /1995/ beschreiben akute Wirkungen bei Gewässerorga-
nismen bei Cyanidkonzentrationen von 0,044 bis 2,49 mg/l, chronische Wirkungen werden 
ab 0,0183 mg/l beobachtet. 
In das Abwassersystem gelangen Cyanide aus industriellen Einleitungen, z.B. der Galvanik 
und der Edelmetallgewinnung. So werden bei der Gold- und Silbergewinnung zur Aufberei-
tung der Erze Cyanidlaugen verwendet. In diesem Bereich hat es in den letzten Jahren gro-
ße Anstrengungen zur Reduktion der Cyanidbelastung gegeben. Die Verfahren der sog. 
Entgiftung sind inzwischen in Deutschland weit verbreitet und haben zu einer deutlichen Ver-
ringerung dieses Eintragsweges geführt. Weiterhin werden Cyanide im Gas von Kokereien 
gefunden /URömpp 2000/. 
In Oberflächenabflüssen werden Cyanidkonzentrationen von 0,002 bis 0,033 mg/l gefun-
den. Die Relevanz wird für den Menschen als gering und die aquatischen Lebensgemein-
schaften als moderat eingeschätzt /Makepeace et al. 1995/ 
Eine Besonderheit von Cyanidverbindungen tritt in Schneeschmelzablaufwasser bei der 
Verwendung von Enteisern auf Salzbasis auf /Novotny et al. 1998/. Hier werden Eisencyan-
verbindungen [Fe(CN)6]4- als Antiverklumpungsmittel den Salzen zugegeben; bei günstigen 
pH-Werten und UV-Licht werden diese innerhalb eines Tages in erheblichem Umfang zu 
freiem Cyanid abgebaut und können so gegebenenfalls aus dem Oberflächenabfluss in das 
Gewässer gelangen und dieses stark beeinträchtigen /Novotny et al. 1998/. Paschka et al. 
/1999/ kalkulieren die Mengen an Salz auf amerikanischen Straßen mit ca. 80 bis 230 kg/km; 
hierin sind durchschnittlich 20 bis 100 mg/l Eisencyanverbindungen enthalten. Die Autoren 
beschreiben den Mechanismus des "Anticaking" von Eisencyanverbindungen. Durch die Ver-
ringerung der Löslichkeit von Natriumchlorid wird die Rekristallisation (Verklumpung) verhin-
dert. In Laborversuchen zur photochemischen Freisetzung von freien Cyanidverbindungen 
aus Eisencyan wurde ein Wert von ca. 25 % gefunden. Im Straßenversuch mit erheblicher 
Salz- und Eisencyanmenge ergaben sich Totalcyanidkonzentrationen von 0,15 mg/l im Stra-
ßenablauf /Paschka et al. 1999/. Weiterhin sind verschiedene Feldstudien zitiert (siehe 
Tabelle 3-1), die zum Teil Oberflächenabflüsse in der Nähe von Streusalzlagerstätten oder 










Tabelle 3-1: Zusammenstellung von Feldstudien zu Cyanidgehalten in Oberflächenabflüs-
sen, Straßenabflüssen und Oberflächengewässern /Paschka et al. 1999/ 
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/Novotny et al. 1997, 
zitiert in Paschka et al. 1999/
n.n.: nicht nachweisbar ca. < 10 µg/l; n.b.: nicht bestimmt 
 
Unter speziellen Bedingungen, z.B. wenn hohe Salzmengen mit Eisencyanverbindungen 
aufgebracht werden und der Abfluss lange unter Sonneneinstrahlung an der Oberfläche ver-
bleibt, können signifikante Konzentrationen an Cyanid (total und frei) in Oberflächenabflüs-
sen auftreten, die Auswirkungen auf Gewässerorganismen haben. Diese potenzielle Belas-
tung tritt aber nur zeitlich begrenzt und sehr kleinräumig auf.  
Unter durchschnittlichen Situationen im Abwassersystem ist, von industriellen Einleitungen 
abgesehen, mit einer vorwiegend geringen Belastung durch Cyanide zu rechnen. Allerdings 




3.2 Organische Verbindungen 
 
Analog zu den bisher beschriebenen anorganischen Stoffen sollen in diesem Kapitel Charak-
teristiken problematischer organischer Stoffe in komprimierter Form erörtert werden. Das 
Spektrum umfasst einmal echte Altstoffe wie DDT und Lindan, deren Produktion und Ver-
wendung seit längerer Zeit verboten ist, die aufgrund ihrer Langlebigkeit aber immer noch in 
den aquatischen Systemen zu finden sind. Des Weiteren werden klassische organische 
Schadstoffe, wie die Gruppe der polychlorierten Biphenyle (PCB) und die Dioxine behandelt, 
außerdem die chlorierten Kohlenwasserstoffe, die in vielfältigen Einzelverbindungen in den 
aquatischen Systemen vorkommen können. 
Diejenigen organischen Stoffe bzw. Stoffgruppen, die zu den sog. Leitparametern gehören, 
werden ausführlich in Kapitel 4.5 behandelt. 
 
 
3.2.1 Insektizide  
 
Die Insektizide gehören zur Gruppe der Pflanzenschutzmittel; ihre eingesetzten Mengen (ca. 
1.000 t/a) sind in Deutschland (1996) im Vergleich zu den Herbiziden (ca. 15.000 t/a) und 
den Fungiziden (ca. 9.000 t/a) gering /URömpp 2000/. Die Gruppe der Herbizide wird im Ka-
pitel 4.5.4.1 bei der Beschreibung der Leitparameter detailliert behandelt.  
Insektizide wirken - wie ihr Name sagt - gegen Insekten, z.B. Hygieneschädlinge wie Mücken 
oder Pflanzenschädlinge und deren Entwicklungsstadien. Sie können nach ihrer Wirkungs-
weise in Fraß-, Atem- oder Berührungsinsektizide unterschieden werden.  
Insektizide sind im Unterschied zu den Herbiziden weniger untersucht, dies liegt vor allem an 
den geringen Einsatzmengen und damit an den geringen potenziell vorkommenden Konzent-
rationen in verschiedenen Umweltkompartimenten. Hinzu kommt, dass die Bestimmungs-
grenzen der Analyseverfahren bei einigen Wirkstoffen (z.B. Parathion, Endosulfan) über di-
versen Gewässerzielvorgaben (s.u.) liegen /Bach et al. 2000/. Diese Umstände führen zu 
einer geringen Datenlage, obwohl die toxischen Wirkungen einiger Insektizidwirkstoffe be-
achtlich sind.  
Wichtige Gruppen der Insektizide sind die Chlorwasserstoffpestizide und die Phosphor-
säure- bzw. Thiophosphorsäureester. Für diese Verbindungen werden im Folgenden die 
wichtigsten Einzelvertreter mit verfügbaren Daten zu Aufkommen und Wirkungen vorgestellt. 
Viele Einzelsubstanzen aus dieser Gruppe sind in Deutschland bereits in der Herstellung und 
Anwendung verboten bzw. beschränkt, haben durch ihre hohe Persistenz aber immer noch 
eine gewisse Bedeutung (z.B. DDT).  
Auf die Carbamate und die Pyrethroide wird nicht vertieft eingegangen. Carbamate haben 
einen grundsätzlich gleichen Wirkungsmechanismus wie die Phosphorsäureester. Die Py-
rethroide leiten sich von den natürlich vorkommenden Giftstoffen der Chrysantheme ab. Sie 
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können mit deutlich geringeren Aufwandsmengen verabreicht werden. Allerdings sind sie 
lipophiler und damit schwerer abbaubar als die Phosphorsäureester /URömpp 2000/. 
 
 
3.2.1.1 Chlorkohlenwasserstoff (CKW)-Pestizide  
Die CKW-Pestizide stellen eine große Gruppe von Pestiziden dar, die sich nach strukturellen 
Ähnlichkeiten unterscheiden lassen in die DDT-Familie, die HCH-Familie und die Familie der 
chlorierten Cyclodiene. Allen Verbindungen ist gemeinsam, dass sie auf Grund ihrer C-C-, C-
H- und C-Cl-Bindungen eine große chemische Stabilität aufweisen. Sie sind schlecht löslich 
in Wasser und wegen ihrer hohen Lipophilie im hohen Maße bioakkumulierbar. Wegen die-
ser ausgeprägten Persistenz sind die meisten dieser Verbindungen in Deutschland mit 
Herstellungs- und Anwendungsverboten belegt /Kollotzek et al. 1998/.  
HCH-Familie (Lindan: γ-Hexachlorcyclohexan) 
Das Isomer γ-Hexachlorcyclohexan (Lindan) ist die biologisch wirksame Einzelsubstanz aus 
der Gruppe der Hexachlorcyclohexane; des Weiteren entstehen bei der Produktion die inak-
tiven Isomere α- und β-Hexachlorcyclohexan. Da zum Lindan die meisten Daten verfügbar 
sind, wird im Weiteren vorwiegend auf diese Substanz eingegangen. 
Lindan wird auf Grund der relativ hohen Flüchtigkeit in der Atmosphäre über weite Strecken 
transportiert. Es ist sehr beständig und im Boden nur langsam abbaubar. Durch die hohe 
Lipophilie findet eine Anreicherung in Nahrungsketten statt. 
Lindan wird hauptsächlich als Pflanzenschutzmittel und Holzschutzmittel verwendet. Auf-
grund zahlreicher Anwendungsbeschränkungen in Deutschland hat seine Bedeutung in den 
letzten Jahren abgenommen. Seit 1980 darf es lediglich isomerenrein (d.h. nur γ-
Hexachlorcyclohexan) als Fraß- oder Kontaktgift gegen Borkenkäfer u.a. angewendet wer-
den. Weiterhin wird es in geringen Mengen in Arzneimitteln zur Parasitenbekämpfung an 
Mensch und Tier eingesetzt (z.B. Kopflaus). Seit 1985 wurden in Deutschland weniger als 
1.000 t/a produziert; zur Anwendung kamen 1989 lediglich noch ca. 200 t/a /Kollotzek et al. 

















Lindan hat eine Wasserlöslichkeit von 0,6 mg/l (20°C) und einen Dampfdruck von 2,9-10-5 
[hPa] /Koch 1989/. Der logKow-Wert von 3,76 zeigt die hohe Anreicherungsfähigkeit an. 
 
Rechtliche Regelungen und andere Vorgaben 
Die Regelungen zum Lindan beziehen sich vor allem auf Gewässer, Trinkwasser und Boden. 
Des Weiteren ist Lindan als prioritärer gefährlicher Stoff nach der EG-Wasserrahmenlinie 
/EU Kommission 2001a/ eingestuft worden (s.u.). Im deutschen Gewässerrecht wird Lindan 
in die Wassergefährdungsklasse (WGK) 3 eingestuft /VwVws 1999/. Eine Auswahl an recht-
lichen Regelungen zeigt Tabelle 3-2. 
 
Tabelle 3-2: Auswahl an rechtlichen Regelungen und anderen Vorgaben für HCH-
Verbindungen 
Regelung HCH Literatur 
EU, Liste der Schadstoffe für das Kompartiment Wasser nach EPER Schad-
stoffregister 
X /EU Kommission 2000/ 
EU, Gewässer, Liste der prioritären gefährlichen Substanzen der EG-
WRRL 
X /EU Kommission 2001a/ 
EU, Gewässer, Qualitätsziele nach Richtlinie 76/464 X 
0,05-0,1 µg/l 
/UBA 2001b/ 
D, Gewässer, prioritäre Stoffe nach UBA-Bericht und IKSR X /UBA 2001b und c/ 
D, UBA, Liste gewässerrelevanter Stoffe X /UBA 1995/ 
D, Gewässer; Zielvorgaben IKSR  X  
0,002 µg/l 
/UBA 2001b/ 
D, Gewässer; Zielvorgaben LAWA X 
0,1-0,3 µg/l 
/UBA 2001b/ 
Nordamerikanischer Raum, Gewässer  X 
0,08-2 µg/l 
/Makepeace et al. 1995/ 
Nordamerikanischer Raum, Trinkwasser X 
0,2-4 µg/l 
/Makepeace et al. 1995/ 
D, Boden, Bundes-Bodenschutz- und Altlastenverordnung 
Prüfwerte für die direkte Aufnahme durch Mensch, unterteilt nach Flächen-
nutzung 
5-400 mg/kg TS /BBodSchV 1999/ 
ZV-IKSR: Zielvorgaben Internationale Kommission zum Schutz des Rheins (Aktionsprogramm Rhein), LAWA: Länderarbeits-






Bei der Beurteilung der Humantoxizität von Lindan stehen seine möglichen carcinogenen 
Eigenschaften im Vordergrund. Es induziert Lebertumore an Mäusestämmen, allerdings sehr 
speziesabhängig /URömpp 2000/. Die amerikanische Umweltbehörde EPA stuft Lindan da-
her als probable human carcinogen ein und betont, dass ein sufficient evidence of carci-
nogenity from animal studies besteht /WWF 1998/. Andere Quellen stellen heraus, dass die 
Aufnahme beim Menschen, überwiegend durch die Nahrung, deutlich abgenommen hat. 
Daher wird eine Beeinträchtigung der menschlichen Gesundheit durch Lindan heute ausge-
schlossen /URömpp 2000/. 
Ökotoxisch bleibt γ-HCH bedeutsam. Akute Wirkungen im Gewässer werden bei Konzentra-
tionen von 2 bis 152 µg/l, chronische Wirkungen bei Gehalten von 3,3 bis 14,5 µg/l beobach-
tet /Makepeace et al. 1995/. 
Darüber hinaus wird über endokrine Wirkungen des Lindans berichtet. Ab 0,1 mg/l stimuliert 
γ-HCH die Vitellogeninsynthese /UBA 2001a/; es werden estrogene und antiandrogene Ef-
fekte und allgemein eine Beeinflussung des Steroidmetabolismus festgestellt. Weiterhin wird 
eine Beeinflussung der Spermienzahl und/oder -morphologie und -beweglichkeit sowie eine 
verringerte Zahl und/oder verringertes Gewicht der Nachkommen beschrieben /WWF 1998/. 
Die Einschätzung der UMK-AG (Arbeitgruppe der Umweltministerkonferenz) über die Bedeu-
tung von Lindan bei der Klärschlammbelastung ist: Die Säugertoxizität und die Ökotoxizität 
sind hoch, Lindan ist möglicherweise carcinogen. Des Weiteren wird die geringe Wasserlös-
lichkeit und die hohe Bioakkumulation und Persistenz als problematisch gesehen. Allerdings 
wird Lindan wegen geringer Gehalte im Klärschlamm in Klasse II eingestuft (Stoffe mit gerin-
ger Relevanz) /UMK-AG 1997/. 
 
Herkunft, Aufkommen und Verteilung  
In älteren Untersuchungen zur Lindanbelastung im Niederschlag wurden in Koblenz Kon-
zentrationen von 0,5 bis 5 ng/l γ-HCH gemessen /Hellmann et al. 1976/, im Ruhrgebiet 
(1976/1977) waren es 9,8 bis 133 ng/l γ-HCH und in Baden-Württemberg (1982/1983) 10 bis 
120 ng/l γ-HCH /UminBW 1993/. Neuere Messungen aus Niedersachsen ergaben Lindan-
Konzentrationen von 117 bis 171 ng/l /Siebers et al. 1994/, in Rheinland-Pfalz, dem 
Schwarzwald und in Darmstadt wurden Gehalte von 151 bis 1.100 ng/l gefunden /Bächmann 
1993/. Im Dachsteingebiet in Österreich (1991-1993) wurden im Niederschlag maximal bis zu 
750 ng/l γ-HCH nachgewiesen /Eilmsteiner und Lorbeer 1996/. 
In Oberflächenabflüssen wurden in sehr geringem Umfang Untersuchungen durchgeführt. 
Im Dachablauf von Modelldächern in Bayreuth wurden Lindankonzentrationen von 37,8 ng/l 
gefunden /Förster 1996, Förster und Herrmann 1996b/. In einem kanadischen Einzugsgebiet 
(Great Lakes) wurden in Oberflächenabflüssen einer Mischfläche 6,5 ng/l γ-HCH festgestellt 
/Marsalek und Schroeter 1988/. In der Literaturzusammenstellung von /Makepeace et al. 
/1995/ werden häufige Lindankonzentrationen in Oberflächenabflüssen von 52 bis 1.100 ng/l 
angegeben. Im Wesentlichen stammt die Konzentration in Oberflächenabflüssen aus der 
Niederschlagsbelastung. 
In neueren Untersuchungen an der Sielhaut und im Klärschlamm aus dem süddeutschen 
Raum wurden geringe Lindangehalte detektiert (0,006 mg/ kg TS in Sielhaut). Dies wird als 
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Indiz für sinkende Einträge in die Abwasserentsorgungssysteme gesehen; die noch vorhan-
dene Grundbelastung wird insektizidbehandelten Produkten aus dem Ausland zugeschrie-
ben /Antusch 2002/. 
Für den Lindanrückhalt in Kläranlagen werden sowohl biologische Abbau- als auch Sorpti-
onsprozesse als maßgebend angesehen /Langford und Lester 2003/. So wird Lindan unter 
Laborversuchsbedingungen in Versuchskläranlagen biologisch abgebaut /Nyholm et al. 
1992, zitiert in Langford und Lester 2003/. 
Im Schmutzwasser (Zulauf Kläranlage) spiegelt sich die atmosphärische Belastung wider. 
In den Niederlanden wurden im Kläranlagenzulauf von 6 Anlagen (1980-1983) Lindankon-
zentrationen von 60 bis 520 ng/l gemessen /van Luin und van Starkenburg 1984/. 
Im Kläranlagenablauf dieser Kläranlagen wurden γ-HCH-Gehalte von 60 bis 110 ng/l ermit-
telt /van Luin und van Starkenburg 1984/. Zu ähnlichen Ergebnissen kommt eine Studie aus 
Berlin; hier wurden im Kläranlagenablauf 19 bis 28 ng/l γ-HCH detektiert /Hansen 1997/. 
Heute werden in Deutschland nur noch sehr geringe Lindankonzentrationen (unter 10 ng/l) in 
Kläranlagenabläufen gefunden /LAWA 2005/. 
Im Klärschlamm werden ebenfalls zunehmend geringere Konzentrationen festgestellt. In 
den Niederlanden wurden im Klärschlamm von sechs Kläranlagen Lindankonzentrationen 
von < 50 bis 80 µg/kg TS gemessen /van Luin und van Starkenburg 1984/. Nach Weißer 
/1992/ wurden in deutschen Klärschlämmen Lindangehalte < 200 µg/kg TS gefunden. 
Die Lindanbelastung ist bis 1997 in verschiedenen Oberflächengewässern in Deutschland 
deutlich zurückgegangen /LUA NRW 1999/. So werden im Rhein die Zielvorgaben für priori-
täre Stoffe (α-, β- und γ-Hexachlorcyclohexan) klar erreicht (Basis Messdaten 1990 bis 2000) 
/IKSR 2003a und b/. 
Im Grundwasser werden gleichfalls sehr geringe Konzentrationen angetroffen. In einem 
Messprogramm in Baden-Württemberg wurden von 1992 bis 2001 bei weniger als 1 % der 





Es ist ein deutlicher Rückgang der Belastung seit den Anwendungsbeschränkungen in deut-
schen Oberflächengewässern und der Nord- und Ostsee festzustellen. Allerdings kann der 
Eintrag von Sickerwasser aus ungesicherten Deponien lokal weiterhin bedeutsam sein. 
Die Gesamtemissionen in deutsche Oberflächengewässer für 2000 werden mit 0,6 t/a ange-
geben, 1985 waren es noch 1,9 t/a. Absolut gesehen ist also eine deutliche Abnahme der 
Einträge zu verzeichnen. Relativ gesehen findet eine Verschiebung der Anteile zu den Ein-
trägen von versiegelten Flächen statt /UBA 2002b/. 
Hintergrundkonzentrationen an Lindan sind weiterhin in den Umweltmedien messbar, be-
dingt durch Einzelanwendung in der Forstwirtschaft, z.B. gegen den Borkenkäfer, und An-
wendung als Parasitenbekämpfungsmittel bei Mensch und Tier, z.B. gegen Kopfläuse. 
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Die Relevanz von γ-HCH für den Menschen wird heute als gering und für aquatische Le-
bensgemeinschaften als weiterhin hoch eingeschätzt /Makepeace et al. 1995/. Insgesamt 
wird am Beispiel des Lindans deutlich, dass selbst bei drastischen Einsatzbeschränkungen 
stoffliche Belastungen sehr lange im Wasserkreislauf verbleiben. 
 
DDT-Familie: DDT und die Metaboliten DDD, DDE; Dicofol, Methoxychlor 
 
Das DDT (p,p´-Dichlor-2,2-Diphenyl-1,1,1-Trichlorethan) ist ein Insektizid mit schneller und 
langanhaltender Wirkung, das zunächst erfolgreich zur Bekämpfung von malariaübertragen-
den Insekten in vielen Ländern eingesetzt wurde. Nach der Bildung von Resistenzen und 
dem Verdacht einer ökotoxischen Wirkung wurde in vielen Industrie- und Entwicklungslän-
dern ein Verbot ausgesprochen. Nach dem Einstellen der Verwendung kam es in einigen 
asiatischen Ländern zu einem massiven Wiederauftreten der Malaria /Bliefert 1997, URömpp 
1993/. Neben der Malariabekämpfung wurde DDT bis zu den Anwendungsverboten auch in 
der Landwirtschaft gegen fressende Insekten im Obst-, Gemüse- und Ackerbau sowie im 
Forst eingesetzt. 
Neben DDT und seinen Metaboliten gehört die Einzelverbindung Dicofol zur DDT-Familie 
der Chlorpestizide. Es ist ein akerizid wirkendes Pestizid gegen Spinnmilben. Bevorzugte 
Anwendung findet es bei den verschiedensten Kulturen des Obst- und Gemüseanbaus und 
der Baumwolle; in Deutschland besteht ein Anwendungsverbot /Kollotzek et al. 1998, U-
Römpp 2000/. 
Die Substanz Methoxychlor ist wesentlich besser abbaubar als die anderen Verbindungen 
der DDT-Familie; sie wurde deshalb als Nachfolgesubstanz der DDT-Verbindungen verwen-
det. Methoxychlor ist daher immer noch in einigen Schädlingsbekämpfungsmitteln enthalten. 
Im Weiteren wird insbesondere auf das DDT und seine Hauptmetaboliten DDD (p,p´-Dichlor-












Abbildung 3-2: Chemische Struktur von DDT und seinen Metaboliten DDD und DDE 
 
Stoffeigenschaften 
Alle drei Verbindungen (DDT, DDE, DDD) haben eine geringe Wasserlöslichkeit und eine 
ausgeprägte Persistenz. Dadurch sind sie in der Lage, sich entlang von Nahrungsketten 
massiv anzureichern (Biomagnifikation). Das DDT hat eine Wasserlöslichkeit von 3 µg/l und 
einen log KOW-Wert von 6,2. DDT ist relativ flüchtig und verteilt sich daher über die Atmo-
sphäre bis in die Polregionen /Fent 1998/. Die beiden Hauptmetaboliten des DDT sind DDE 
73 
und DDD, wobei DDE eher im aeroben Milieu und DDD eher im anaeroben Milieu entsteht 
/Weißer 1992/. 
Der Metabolit DDE hat eine Wasserlöslichkeit von 40 µg/l und einen log KOW-Wert von 5,76. 
Darüber hinaus gilt DDE als schlechter abbaubar im Vergleich zum DDT. DDD ist ebenfalls 
stabiler als DDT; die Wasserlöslichkeit liegt bei 160 µg/l, der log KOW-Wert liegt bei 5,86. 
 
Rechtliche Regelungen und andere Vorgaben 
Nach dem DDT-Gesetz von 1972, inzwischen abgelöst von der Chemikalienverbots-
Verordnung /ChemVerbotsV 1996/, ist die Herstellung und Anwendung von DDT in Deutsch-
land verboten. Weltweit werden aber immer noch ca. 60.000 t/a produziert /Kollotzek et al. 
1998/. 
In der POP-Konvention wird DDT als persistent organic pollutant aufgelistet /N.N. 1999b/. 
Ziel dieser von der UNEP (United Nations Environment Programme) initiierten Konvention ist 
das möglichst weitgehende Verbot von Produktion und Gebrauch dieser Substanzen. 
 
Tabelle 3-3: Auswahl an rechtlichen Regelungen und anderen Vorgaben für DDT, DDE und 
DDD 
[µg/l] DDT DDE DDD Literatur 
EU, Gewässer, Qualitätsziele nach 
Richtlinie 76/464 
10   /UBA 2001b/ 
D, UBA, Liste gewässerrelevanter 
Stoffe 
X X X /UBA 1995/ 







D, Wasserhaushaltsgesetz, (WGK) WGK 3 WGK 3 WGK 3 /VwVws 1999/ 
USA, Gewässer, Water Criteria, 





 /EPA 2002/ 
Nordamerikanischer Raum, Gewäs-
ser 
0,001-1,1 14-1.050 0,06-3,6 /Makepeace et al. 1995/
D, Trinkwasser, TVO 0,1 0,1 0,1 /TrinkwV 2001/ 
D, Boden, Bodenschutz-V 
Prüfwerte für die direkte Aufnahme durch 
Mensch, unterteilt nach Flächennutzung  
40-200 
[mg/kg TS] 
  /BBodSchV 1999/ 
D, Sickerwasser, Bodenschutz-V 




  /BBodSchV 1999/ 
ZV-IKSR: Zielvorgaben Internationale Kommission zum Schutz des Rheins (Aktionsprogramm Rhein), TVO: Trinkwasserver-





Die Wirkung von DDT und dessen Metaboliten (DDE, DDD) beruht in erster Linie auf deren 
hoher Bioakkumulation und der damit verbundenen hohen Persistenz. 
Humantoxikologisch hat DDT in geringen Mengen keine ausgeprägten akuten Wirkungen. 
Erste Effekte treten erst nach Aufnahme von hohen Dosen auf (mg- bis g-Bereich) /URömpp 
1993/. Ein Isomer des DDT´s (o,p´) hat estrogene Wirkungen /Fent 1998/.  
Ein Metabolit des DDT ist das DDD, das auch direkt als Insektizid eingesetzt wird. Eine che-
mische Variante des DDD (o,p) steht in Verdacht, carcinogene Wirkung zu haben; die chro-
nische Aufnahme bewirkt beim Menschen Leber- und Nierenschäden /URömpp 2000/. DDE 
ist der Hauptmetabolit von DDT; im Warmblüter wird es weiter abgebaut zu DDA (Bis-(4-
chlorphenyl)essigsäure. Beim DDE (p,p´) besteht ein Verdacht auf eine carcinogene Wirkung 
und es gilt als hormonell aktiv /URömpp 2000/. 
Die Ausgangsverbindung DDT ist aus ökotoxischer Sicht ein akutes Fisch- und Invertebra-
tengift /URömpp 1993, Fent 1998/. Akute Wirkungen im Gewässer treten bei Konzentratio-
nen von 0,18 bis 0,6 µg/l auf /Makepeace et al. 1995/. Die LC50-Werte für das DDD (Daph-
nien) liegen bei < 1 bis 10 µg/l /URömpp 2000/. 
Bekannt geworden sind das DDT und seine Metaboliten durch Wirkungen bei Wildtierpopula-
tionen. So werden Populationseinbrüche bei Greifvögeln durch massive Eierschalenverdün-
nung dem DDT zugesprochen. Eine schwach estrogene Wirkung wird diskutiert /Fent 1998, 
Birkett 2003a, zitiert in Birkett und Lester 2003/.  
DDT, der Metabolit DDE und das DDT-ähnliche Dicofol werden als mögliche Ursachen für 
eine Geschlechterverschiebung in der Population von Alligatoren und Schildkröten des A-
popka-Sees (USA) diskutiert. Hier gelangten diese Wirkstoffe durch einen Unfall einer che-
mischen Fabrik in den See. Offen ist, ob die estrogenen Effekte von einer Substanz oder 
einem Gemisch stammen; weiterhin sind auch andere Faktoren (z.B. Temperatur) entschei-
dend für die Geschlechterentwicklung dieser Wildtierpopulationen /Römbke et al. 1996, Fent 
1998/. 
 
Herkunft, Aufkommen und Verteilung  
Bei der Suche nach Quellen und Verbleib von DDT-Verbindungen muss betont werden, dass 
heute in vielen Ländern Anwendungsverbote existieren; vereinzelt kommen DDT-
Verbindungen noch in Malariagebieten zum Einsatz. Trotz des zurückgehenden Eintrages 
werden sie auch in anwendungsfernen Gebieten gefunden und kommen heute ubiquitär vor. 
Wegen ihrer Lipophilie reichern sich DDT und dessen Metaboliten in organikreichen Matri-
ces, z.B. fetthaltigen Lebensmitteln, an und treten häufig in der partikulären Phase (Boden, 
Sediment, Biosphäre) auf. Trotz des niedrigen Dampfdrucks haben sie eine relativ große 
Flüchtigkeit, damit sind auch ein Transport und ein abiotischer photochemischer Abbau in 
der Atmosphäre möglich. 
Durch den Transport in der Atmosphäre treten DDT-Verbindungen auch im Niederschlag 
auf. In Regenproben in Rheinland-Pfalz, im Schwarzwald und in Darmstadt wurden DDT-
Konzentrationen von 0,002 bis 0,06 µg/l gefunden; die Gehalte für DDE lagen zwischen 
0,017 und 0,049 µg/l /Bächmann et al. 1993/. Die DDT-Gehalte in Niederschlägen aus Kob-
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lenz belaufen sich auf 0,001 bis 0,002 µg/l, für das DDE werden Gehalte von 0,0005 µg/l 
angegeben /Hellmann et al. 1976/. 
Entsprechend diesem Eintragsweg sind auch Belastungen im Oberflächenabfluss denkbar, 
allerdings existieren hier nur wenige Messprogramme. In Oberflächenabflüssen einer Misch-
fläche aus Kanada (Great Lakes-Einzugsgebiet) wurden DDT-Konzentrationen von 0,0003 
µg/l und DDE-Konzentrationen von 0,00038 µg/l gefunden /Marsalek und Schroeter 1988/. 
Diese Konzentrationen müssen als sehr gering eingestuft werden. In einer Literaturzusam-
menstellung von Makepeace et al. /1995/ werden in Oberflächenabflüssen DDT-Gehalte von 
0,1 µg/l genannt; die maximalen DDD-Konzentrationen liegen bei 0,008 µg/l, für das DDE 
werden Konzentrationen von 0,015 µg/l angegeben. Die Autoren schätzen die Relevanz von 
DDE und DDD für Mensch und aquatische Lebensgemeinschaften als gering ein. 
Für Kläranlagen existieren nur sehr wenige Messprogramme. Im Kläranlagenablauf in Ber-
lin wurden DDT-Konzentrationen < 5 ng/l gefunden /Hansen 1997/. Auch konstant niedrige 
DDT-Konzentrationen im Bereich der Bestimmungsgrenzen in Sielhäuten und Klär-
schlämmen in Süddeutschland zeigen an, dass in Deutschland nur noch geringe Mengen 
angewendet werden /Antusch 2002/. 
Dieser Trend setzt sich bei den deutschen Oberflächengewässern fort. Im Rhein werden 
für DDT, DDE und DDD die Zielvorgaben der IKSR bereits ab 1990 bis zum Jahr 2000 er-
reicht oder deutlich unterschritten /IKSR 2003a/. 
Die Gewässersedimente stellen sozusagen das Gedächtnis für eingetragene schwer ab-
baubare Verbindungen dar. Dementsprechend variieren hier die Konzentrationsangaben je 
nach betrachtetem Land und dem Zeitpunkt der Untersuchung. Ein unbelastetes Sediment 
hat DDD-Gehalte von ca. < 1 µg/kg TS, während belastete Sedimente bis zu 1.000 µg/kg TS 
aufweisen können /URömpp 2000/. Ein Gewässersediment (USA, New York, New Jersey) im 
Abstrom einer Mischwasserentlastung mit deutlicher Industriebeeinflussung hat DDT-
Konzentrationen von 10,7 bis 157 µg/kg TS; die DDD-Konzentrationen betragen 59,2 bis 
76,8 µg/kg TS und die DDE-Gehalte liegen bei 24,5 bis 49,1 µg/kg TS /Iannuzzi et al. 1997/. 
Ein wichtiges Kompartiment, das für organische Verunreinigungen relevant ist, ist das 
Grundwasser. Ein Messprogramm in Baden-Württemberg (1992-2001) zeigt an, dass für 
DDT und DDD die Konzentrationen an allen Messstellen unter 0,1 µg/l liegen. Für das DDE 




In Deutschland ist der Stellenwert von DDT und seinen Metaboliten inzwischen sehr gering. 
Durch Anwendungsverbote konnte eine deutliche Reduktion der Gehalte in den Fließgewäs-
sern und im Grundwasser erreicht werden. Dadurch hat auch die toxikologische Relevanz 
abgenommen. 
DDT wird weiterhin in einzelnen tropischen Ländern zur Malariaprophylaxe angewendet. 
Hierdurch ist ein Eintrag nach Deutschland durch Produkte prinzipiell möglich.  
Auf das Aufkommen in den Abwasserreinigungssystemen hat dies vermutlich quantitativ 
keinen großen Einfluss. 
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DDT und seine Metaboliten können als typische Altstoffe bezeichnet werden, die sich vor-
wiegend in den Feststoffkompartimenten Boden, Sediment und Organismen, z.B. im Human-
fett, anreichern und damit hier länger anzutreffen sein werden. 
 
 
Familie der chlorierten Cyclodiene: Aldrin, Dieldrin, Heptachlor, Endosulfan 
 
Auch die Gruppe der Drine umfasst Pflanzenschutzmittelwirkstoffe, die größtenteils nicht 
mehr angewendet, aber wegen ihrer Langlebigkeit noch im Wasserkreislauf nachgewiesen 
werden. 
Die Drine beinhalten das Aldrin, das Dieldrin und das Endrin. Das Aldrin ist seit 1981 nicht 
mehr im Handel erhältlich. Dieldrin, das Isomer des Endrin, ist in Deutschland als Pflanzen-
schutzmittel nicht mehr zugelassen. 
Eine weitere Substanz aus der Familie der chlorierten Cyclodiene ist das Heptachlor; es 
wirkt als Kontakt/Fraßgift für Ameisen, Termiten und andere Hygieneschädlinge. In Deutsch-
land ist Heptachlor mit einem Anwendungsverbot auf Grund seiner Persistenz belegt 
/URömpp 2000/. 
Endosulfan ist ein cyclischer Sulfitester, der sowohl als Insektizid/Akarizid (Kontakt-
/Fraßgift) als auch als Fungizid eingesetzt wird. Es ist in Deutschland nicht mehr zugelassen; 
1985 wurden noch ca. 4.500-6.500 t/a produziert /Kollotzek et al. 1998/. Im Unterschied zu 
Deutschland wird Endosulfan weiterhin in der Schweiz und Frankreich eingesetzt /IKSR 
2003a/. 
 
Abbildung 3-3: Chemische Struktur von Dieldrin, Aldrin und Endosulfan 
 
Stoffeigenschaften 
Die Stoffgruppe der Drine (Aldrin, Dieldrin, Endrin) gilt als relativ schlecht abbaubar und 
weist eine relativ hohe Flüchtigkeit auf. Innerhalb dieser Gruppe ist das Endosulfan reakti-
ver und lässt sich besser abbauen /Bach et al. 2000/. Die Wasserlöslichkeit von Endosulfan 
beträgt 1,4 mg/l, der log Kow-Wert 4,65 /Koch 1989/. Die Wasserlöslichkeit von Aldrin ist 























Rechtliche Regelungen und andere Vorgaben 
In der POP-Konvention werden Aldrin, Dieldrin, Endrin und Heptachlor als persistent organic 
pollutants aufgelistet /N.N. 1999b/. Ziel dieser von der UNEP initiierten Konvention ist das 
möglichst weitgehende Verbot der Produktion und des Gebrauchs dieser Substanzen. 
 
Tabelle 3-4: Auswahl an rechtlichen Regelungen und anderen Vorgaben zu Pestiziden aus 
der Familie der chlorierten Cyclodiene (Aldrin, Dieldrin) 
[µg/l] Aldrin Dieldrin Literatur 












D, Wasserhaushaltsgesetz, WGK WGK 3 WGK 3 /VwVws 1999/ 
USA, Gewässer, 






Trinkwasser, TVO 0,1 0,1 /TrinkwV 2001/ 
D, Boden, Bodenschutz-V 
Prüfwerte für die direkte Aufnahme durch
Mensch, unterteilt nach Flächennutzung 
2-10 
[mg/kg TS] 
 /BBodSchV 1999/ 
D, Sickerwasser, Bodenschutz-V 
Prüfwerte für den Wirkungspfad Boden-
Grundwasser 
< 0,1  /BBodSchV 1999/ 
ZV-IKSR: Zielvorgaben Internationale Kommission zum Schutz des Rheins (Aktionsprogramm Rhein)  
Schutzgüter: A = Aquatische Lebensgemeinschaften, F = Fischerei, T = Trinkwasserversorgung, TVO: Trinkwasserverordnung; 
WGK: Wassergefährdungsklasse; UBA:Umweltbundesamt 
 
Tabelle 3-5: Auswahl an rechtlichen Regelungen und anderen Vorgaben zu Pestiziden aus 
der Familie der chlorierten Cyclodiene (Heptachlor, Endosulfan) 
[µg/l] Heptachlor Endosulfan Literatur 
EU, Gewässer, WRRL, prioritäre Stoffe  X* /EU Kommission 2001a/
D, Gewässerziel-VO 
Bund (Entwurf) und Baden-Württemberg 
X 
0,1 
 /UBA 2001b/ 
D, ZV Gewässer, LAWA 
(abhängig von Schutzgut, z.B. Fischerei,
TW-Versorgung, Bewässerungswasser) 
X 
0,005 GK II 
X 
0,005 GK II A 
/DKRR 2001b/ 





D, Wasserhaushaltsgesetz, WGK WGK 2 
noch nicht entschieden 
WGK 3 /VwVws 1999/ 
USA, Gewässer, 
Water Criteria, priority pollutants 
0,0036-0,52 0,0087-0,22 /EPA 2002/ 
Nordamerikanischer Raum, 
Gewässer 
0,0036-0,52 0,0067-0,22 /Makepeace et al. 1995/
Trinkwasser, TVO 0,1 0,1 /TrinkwV 2001/ 
ZV-IKSR: Zielvorgaben Internationale Kommission zum Schutz des Rheins (Aktionsprogramm Rhein)  
ZV-LAWA: Zielvorgaben Länder-Arbeitsgemeinschaft Wasser;  
Schutzgüter: A = Aquatische Lebensgemeinschaften, F = Fischerei, T = Trinkwasserversorgung, TVO: Trinkwasserverordnung; 
GK: Güteklasse; * Prioritäre Stoffe nach EG-Wasserrahmenrichtlinie (WRRL) mit Überprüfung zur Einordnung als gefährliche 





Aldrin besitzt eine hohe Persistenz und wird in Fettgeweben von Organismen angereichert. 
Bei Säugetieren wurden Leber- und Nierenschäden beobachtet /UBA 2003d/. Aldrin ist für 
Gewässerorganismen hochtoxisch. Einflüsse auf Algen werden bereits ab Aldrin-
Konzentrationen von 10 bis 100 µg/l beobachtet /Koch 1989/. Aldrin gilt als Substanz mit 
unerwünschten estrogenen Wirkungen /Schäfer und Zahradnik 1997/. 
Dieldrin kann in noch höherem Ausmaß als Aldrin in Organismen akkumuliert werden. Beim 
Menschen kann es zu Schäden des Nervensystems kommen, im Tierversuch wurden carci-
nogene Effekte gefunden /UBA 2003d/. Für Dieldrin werden akute Gewässerwirkungen in 
Konzentrationsbereichen von 0,5 bis 600 µg/l beschrieben /URömpp 2000/, chronische Ge-
wässerwirkungen werden ab 0,22 µg/l festgestellt /Makepeace et al. 1995/. Weiterhin gilt 
Dieldrin ebenfalls als Substanz mit estrogenen Wirkungen /Schäfer und Zahradnik 1997/. 
Akute Wirkungen von Heptachlor im Gewässer werden von 0,9 bis 10 µg/l beobachtet, 
chronische Wirkungen treten ab 1,26 µg/l auf /Makepeace et al. 1995/. Heptachlor gilt als 
toxisch für Warmblüter und wird im Fettgewebe gespeichert. Im Körper wird es in Metaboli-
ten umgewandelt (Epoxide), die ebenfalls toxisch und auch als carcinogen eingestuft werden 
/UBA 2003d/. 
Für Endosulfan werden direkte hormonelle Wirkungen (Steroidmetabolismus) und Effekte 
auf die gonadotropen Hormone beschrieben /WWF 1998/. Im E-Screen-Test wird die endo-
krine Wirkung von Endosulfan angezeigt /Schäfer et al. 1996/. Nach Makepeace et al. /1995/ 
sind gewässerakute Wirkungen ab 1,7 bis 4,4 µg/l, chronische Wirkungen ab 0,28 bis 4,3 
µg/l festzustellen. Endosulfan gilt als starkes Fischgift /URömpp 2000/. Eine Anreicherung in 
der Nahrungskette, insbesondere in Fischen, wird diskutiert /MUNLV 2004/. 
 
Herkunft, Aufkommen und Verteilung  
Es existieren nur sehr wenige Daten zu den Cyclodienen im aquatischen System.  
In der Literaturzusammenstellung von Makepeace et al. /1995/ werden für Oberflächenab-
flüsse Konzentrationen an Heptachlor (ca. 0,1 µg/l), Aldrin (ca. 0,1 µg/l), Dieldrin (ca. 0,005-
0,1 µg/l) und Endosulfan (ca. 0,1 bis 0,2 µg/l) angegeben. Die Autoren schätzen die Rele-
vanz von Heptachlor für den Menschen als gering und für die aquatischen Lebensgemein-
schaften als hoch ein. Für Dieldrin wird betont, dass durch die Anwendungsbeschränkungen 
in den USA diese Substanz weniger bedeutsam sei, trotzdem wird auf die extrem hohe An-
reicherungstendenz hingewiesen. Endosulfan wird für den Menschen als gering und für a-
quatische Lebensgemeinschaften als moderat relevant eingeschätzt /Makepeace et al. 
1995/. 
In Kläranlagen ist mit einer überwiegenden Sorption an den Klärschlamm zu rechnen. Dies 
bestätigen hohe Dieldrin-Konzentrationen im Klärschlamm (ca. 20 µg/kg TS) /URömpp 
2000/. Dementsprechend sind die Konzentrationen in Kläranlagenabläufen gering. In Ba-
den-Württemberg wurden in Kläranlagenabläufen (18 Kläranlagen 1998/1999) positive En-
dosulfankonzentrationen lediglich in 4 von 16 Proben gefunden. Dabei betrugen die maxima-
le Konzentrationen 0,22 µg/l /Spengler et al. 2001/. 
Der Einzelwirkstoff Endosulfan ist nicht von Belang gemessen an den gesamten Pestizidein-
trägen in deutsche Gewässer (hier als Fungizid aufgeführt). Dies liegt vermutlich an den 
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vergleichsweise hohen Koc-Werten von 12.400 [L kg-1] und den DT50-Werten von 50 Tagen 
/Bach et al. 2000/. 
Im Rhein gehören die Drine (Aldrin, Dieldrin, Endrin) zur Gruppe 3, dies sind Stoffe, die die 
Zielvorgaben von 1990-2000 erreicht oder deutlich unterschritten haben. Dementsprechend 
werden Aldrin und Dieldrin als nicht mehr rheinrelevant eingestuft /DKRR 2001b/. Endosulfan 
gehört im Rhein zur Gruppe 2, in der Stoffe zusammengefasst werden, deren Messwerte in 
der Nähe der Zielvorgaben liegen /IKSR 2003a/. 
Entsprechend den geringen Gehalten in deutschen Oberflächengewässern werden auch für 
Grundwässer nur noch sehr geringe Belastungen angenommen. In Baden-Württemberg ha-
ben die Messungen an allen Grundwasser-Messstellen im Bezugszeitraum 1992 bis 2001 
für Aldrin und Endosulfan negative Befunde gezeigt /LfU Baden-Württemberg 2001/. 
 
Fazit 
Produktion und Anwendung aller beschriebenen Verbindungen aus der Gruppe der chlorier-
ten Cyclodiene sind in Deutschland verboten. Daher werden die Einträge in die Hydrosphäre 
von Aldrin, Dieldrin, Heptachlor und Endosulfan in der Zukunft als gering angenommen.  
Da Endosulfan, eine Substanz mit hoher Fischtoxizität, bis heute in der Schweiz und in 
Frankreich keiner Anwendungsbegrenzung unterliegt, ist mit weiteren Einträgen in Gewässer 
zu rechnen. Für den Rhein wird trotzdem, bezogen auf die Gesamteinträge, von einer sin-
kenden Relevanz in Zukunft ausgegangen /IKSR 2003a/. 
Es ist nur von sehr geringen Einträgen von chlorierten Cyclodienen in die Abwasserentsor-
gungssysteme auszugehen; potenziell eingetragene Substanzen dürften sich vorwiegend im 
Kanalsediment bzw. im Klärschlamm anreichern. 
 
 
3.2.1.2 Phosphorsäureester/Thiophosphorsäureester  
 
Die Gruppe der Phosphorsäureester/Thiophosphorsäureester umfasst stark wirkende Insek-
tizide und Nematozide. Durch die Hemmung der Acetylcholin-Esterase auch beim Warmblü-
ter kommt es zu einer Dauererregung, die sowohl insektentoxisch als auch humantoxisch 
bedeutsam ist. Die Wirkstoffe aus der Gruppe Carbamate haben einen ähnlichen Wirkme-
chanismus, allerdings sind die Effekte weniger drastisch /URömpp 1993/. 
Die bekannteste Einzelverbindung aus der Gruppe der Phosphorsäureester/ Thiophosphor-
säureester ist das Parathion (E 605), daneben wird häufig über Malathion, Chlorfenvinfos 
und Chlorpyrifos berichtet. 














Im Unterschied zu den zuvor genannten Gruppen sind die Phosphorsäurees-
ter/Thiophosphorsäureester leichter biologisch hydrolisierbar und abbaubar. So wird für das 
Parathion(ethyl) die Disappearence Time DT50 mit 18 Tagen und der KOC-Wert mit 1.316 
[l/kg] angegeben /Bach et al. 2000/. Die log KOW-Werte für Chlorpyrifos (4,96) und Parathi-
on(methyl) (2,86) liegen ebenfalls unter den Werten einiger Chlorpestizide. Die Wasserlös-
lichkeit von Parathion wird mit 24 mg/l, die von Chlorpyrifos mit 2 mg/l bei 20 °C angegeben 
/Koch 1989, MUNLV 2004/. 
 
Rechtliche Regelungen und andere Vorgaben 
Der Wirkstoff Parathion(ethyl) ist noch in der Schweiz, in Frankreich, in den Niederlanden 
und in Deutschland zugelassen, das Parathion(methyl) in Frankreich, den Niederlanden und 
Deutschland /IKSR 2003a/. Das nach der EG-Wasserrahmenrichtlinie als prioritärer Stoff 
eingestufte Chlorpyrifos /EU Kommission 2001a/ ist in den USA bereits mit Anwendungsver-
boten belegt (siehe Tabelle 3-6). 
 
Tabelle 3-6: Auswahl von rechtlichen Regelungen und anderen Vorgaben für einige Insek-










EU, WRRL, prioritäre Stoffe X1* X2*   /EU Kommission 
2001a/ 
D, ZV Gewässer, LAWA 
(abhängig von Schutzgut, z.B. 
 Fischerei, TW-Versorgung,  
Bewässerungswasser) 
  X 
0,005 GK II A
X 
0,02 GK II  A 
/DKRR 2001b/ 









Österreich; UQN, Gewässer 0,01 0,0005   /AK CHÜZ 2003/ 
USA, Gewässer, 







- /EPA 2002/ 
D, Wasserhaushaltsgesetz WGK 3 WGK 3 WGK 3 WGK 3 /VwVws 1999/ 
D, Trinkwasser, TVO 0,1 0,1 0,1 0,1 /TrinkwV 2001/ 
ZV-IKSR: Zielvorgaben Internationale Kommission zum Schutz des Rheins (Aktionsprogramm Rhein); ZV-IKSE: Zielvorgaben 
Internationale Kommission zum Schutz der Elbe; ZV-LAWA: Zielvorgaben Länder-Arbeitsgemeinschaft Wasser; Schutzgüter: A 
= Aquatische Lebensgemeinschaften, F = Fischerei, T = Trinkwasserversorgung, UQN: Umweltqualitätsnorm; TVO: Trinkwas-
serverordnung; *1 Prioritäre Stoffe nach EG-Wasserrahmenrichtlinie mit Einstufung als nicht gefährlich; *2 Prioritäre Stoffe nach 
EG-Wasserrahmenrichtlinie (WRRL) mit Überprüfung zur Einordnung als gefährliche Stoffe; WGK: Wassergefährdungsklasse 
 
Wirkungen 
Die Wirkstoffe der Phosphor- bzw. Thiophosphorsäureester haben eine erwünschte akute 
Toxizität am Insekt, allerdings wirken sie auch am Warmblüter. Ihre Wirkung beruht auf einer 
Übererregung das Parasympaticus durch eine Hemmung des Enzyms Acetylcholinesterase. 
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Durch diese neurotoxischen Wirkungen am Menschen haben einige Substanzen Anwendung 
in Kampfgasen gefunden. Die Ersatzstoffe aus der Gruppe der Carbamate fungieren nach 
einem ähnlichen Wirkungsmuster, allerdings sind die Auswirkungen weniger stark ausge-
prägt. 
Neben den akuten Wirkungen von Phosphor- bzw. Thiophosphorsäureestern wird von chro-
nischen Wirkungen berichtet. Beim Parathion(ethyl) werden am Tier Störungen der gona-
dotropen Hormone und Verringerungen von Gewicht oder Größe der Eierstöcke beobachtet. 
Weiterhin gilt Parathion als embryotoxisch; im Tierversuch zeigt sich eine geringere Zahl 
bzw. ein geringeres Gewicht der Nachkommen /WWF 1998/. Parathion(methyl) wirkt eben-
falls endokrin und reproduktionstoxisch /WWF 1998/. 
Beim Chlorfenvinfos werden Störungen der gonadotropen Hormone (Effekte auf Oestrus), 
beim Chlorpyrifos reproduktionstoxische Wirkungen festgestellt, z.B. Beeinflussungen von 
Spermienzahl, -morphologie und beweglichkeit /WWF 1998/.  
Eine deutliche Reaktion der Gewässerbiozönosen auf die Applikation von Methoxychlor und 
Parathion(ethyl) wurde in einer Untersuchung des LUA (Landesumweltamt) aus Nordrhein-
Westfalen gefunden. Es konnten u.a. eine Erhöhung der Driftrate, eine Reduktion der Arten-
zahl und eine Reduktion des Schlupferfolges beobachtet werden /LUA NRW 1999/. 
Liess et al. /2001/ untersuchten in Fließgerinnen die Wirkung von Parathion(ethyl) auf mög-
liche Gemeinschaftsveränderungen. In den Versuchen war eine Verminderung der Abun-
danzen aller Arten mit steigender Belastung feststellbar. Die LOEC-Konzentration wurde mit 
1 µg/l angegeben /Liess et al. 2001/. 
 
Herkunft, Aufkommen und Verteilung  
Die Bedeutung der Frachteinträge in deutsche Gewässer ist für die Wirkstoffe Parathi-
on(ethyl) und Parathion(methyl) im Vergleich zu Herbiziden (siehe Isoproturon in Tabelle 3-7) 
sehr gering. Die Gründe dafür sind vor allem die geringen Einsatzmengen, eine Tatsache, 
die analog für weitere Insektizide zutrifft /Bach et al. 2000/. Durch relativ hohe Flüchtigkeit 
von Parathion(ethyl) und Parathion(methyl) ist keine hohe Anreicherung im Boden zu erwar-
ten. Der biologische Abbau im Boden ist gut, trotzdem sind vereinzelt sog. gebundene Rück-
stände im Boden auffindbar. 
 
Tabelle 3-7: Häufig eingesetzte Insektizide mit relevanten Einträgen in Gewässer aus den 
Eintragspfaden Runoff, Drainagen und Abdrift in Deutschland mit Koc- und 
DT50-Werten /Bach et al. 2000/ 
Wirkstoff, Wirkklasse 
(Insektizide) 
Koc [L kg-1] 
(mittlerer Wert aus Lite-
ratur) 
DT50 [d] 
(mittlerer Wert aus Lite-
ratur) 




Parathion(ethyl)  1.316 18 Abdrift: 7  
Gesamt: 8 









In dieser Untersuchung wurden die Wirkstoffe Malathion, Chlorpyrifos und Chlorfenvinfos 
nicht berücksichtigt. Insgesamt dominieren innerhalb der Eintragspfadarten bei den Insektizi-
den die Abdrift oder die Drainagen. Aus dem Runoff (Oberflächenabfluss von unbefestigten 
Flächen) wird von Insektiziden in der Regel kein bedeutender Beitrag zur Gewässerbelas-
tung zu erwarten sein /Bach et al. 2000/. 
Vereinzelt existieren Untersuchungen zur Pestizidbelastung mit Phosphorsäureestern im 
Niederschlag. In Niedersachsen wurden Chlorpyrifosgehalte von < 0,03 µg/l und Parathi-
on(ethyl)gehalte von 0,117 bis 0,254 µg/l gemessen /Siebers et al. 1994/. 
Messungen zu Phosphorsäureesterpestiziden wurden in Nordrhein-Westfalen (Viersen) in 
Hofabläufen und im Regenwasserkanal durchgeführt. Im Anwendungszeitraum wurden in 
Hofabläufen bis zu 3,3 µg/l Parathion(ethyl) und im Abfluss von unbefestigten Flächen bis zu 
0,3 µg/l gefunden. Bezogen auf alle betrachteten Insektizidwirkstoffe werden für dieses Ein-
zugsgebiet die Anteile der verschiedenen Abflussarten am Gesamteintrag in das Gewässer 
bilanziert. Dabei stellen die Hofabläufe mit 83,7 % den Hauptteil, gefolgt von den Abflüssen 
von Regenwasserkanälen /Neumann et al. 2002/.  
Auch in Zuläufen aus Wirtschaftswegen eines Weingebietes werden Spitzenkonzentrationen 
(Stichproben) für das Parathion(ethyl) mit 0,46 bis 6,3 µg/l und für das Parathion(methyl) mit 
33 bis 65,08 µg/l angegeben. Im Monatsmittel werden allerdings wesentlich geringere Werte 
gemessen /Altmayer et al. 2001/. 
Allgemein wird in deutschen Fließgewässern keine Überschreitung der Zielvorgaben für 
aquatische Lebensgemeinschaften festgestellt /UBA 2002a/. Im Rhein gehören Parathi-
on(ethyl) und Parathion(methyl) zur Gruppe 2, dies sind Stoffe, deren Messwerte von 1990-
2000 in der Nähe der Zielvorgaben liegen /IKSR 2003a/.  
Trotzdem werden regional und auf den Anwendungszeitraum beschränkt (Weinanbau, 
Rheinland-Pfalz) sehr hohe Gewässerkonzentrationen ermittelt. Für das Parathion(ethyl) 
wurden in einem Gewässer die Zielvorgaben um das 100-fache und für das Parathi-
on(methyl) um das 1.000-fache überschritten /Altmayer et al. 2001/.  
Im Grundwasser werden in Deutschland sehr geringe Konzentrationen an Phosphorsäure-
insektiziden gefunden. Grundwasserproben in Baden-Württemberg (1992-2001) ergaben für 
Chlorfenvinfos und Chlorpyrifos immer negative Befunde. Bei den Wirkstoffen Parathi-




Insektizidwirkstoffe der Gruppe der Phosphor- bzw. Thiophosphorsäurewirkstoffe haben er-
wünschte potente Wirkungen auf Insekten, aber auch unerwünschte Wirkungen auf Warm-
blüter.  
Durch ihre im Vergleich zu vielen Chlorpestiziden erhöhte Reaktivität haben sie eine relativ 
geringe Persistenz. 
Bezogen auf die eingetragenen Frachten in deutschen Fließgewässern ist im Vergleich zu 
vielen Herbizidwirkstoffen (z.B. Isoproturon) nur von einem geringen Beitrag auszugehen. 
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Dies belegen auch die geringen Konzentrationen, die in deutschen Fließgewässern und 
Grundwässern gefunden werden. 
In zeitlich und örtlich begrenztem Umfang können die Substanzen trotzdem in bedeutenden 
Mengen in Gewässern auftreten. 
Ein Eintrag in die Abwasserentsorgungssysteme ist - von Ausnahmen abgesehen (z.B. Fehl-
einleitung von Hofflächen bzw. unerlaubte Anwendung) - von untergeordneter Bedeutung. 
 
 
3.2.2 Chlorkohlenwasserstoffe (CKW)  
 
Chlorkohlenwasserstoffe (CKW) umfassen sämtliche organische Kohlenstoffverbindungen 
mit einem bzw. mehreren Chloratomen anstelle des Wasserstoffatoms. Die Gruppe der 
CKW, die viele Einzelverbindungen mit divergierenden Stoffeigenschaften enthält, wird nach 
physikalisch/chemischen Unterscheidungsmerkmalen eingeteilt, z.B. nach der Flüchtigkeit in 
leichtflüchtige und schwerflüchtige CKW. 
 
 
3.2.2.1 Leichtflüchtige Chlorkohlenwasserstoffe (chlorierte Aliphaten mit ge-
ringer Kettenlänge)  
 
Die unter dem Begriff Leichtflüchtige Chlorkohlenwasserstoffe (LCKW) zusammengefassten 
Stoffgruppen Chlorethene, Chlorethane und Chlormethane enthalten ein Grundgerüst, das 
aus C2- bzw. C1-Aliphaten mit verschiedenen Chlorsubstitutionen besteht. LCKW bzw. Halo-
genkohlenwasserstoffe (LHKW) werden häufig als Lösungsmittel eingesetzt bei der Reini-
gung von Oberflächen und Textilien sowie zur Herstellung von anderen Produkten (z.B. Far-
ben, Lacken, Klebstoffe). Wegen ihrer hohen Flüchtigkeit werden LCKW vor allem in der 
Atmosphäre transportiert. Häufig untersuchte Einzelverbindungen sind Dichlormethan 
(DCM), Trichlormethan (Chloroform, TCM), 1,1,1 und 1,1,2-Trichlorethan (1,1,1-TCE, 1,1,2-
TCE), Trichlorethen (TRI) und Tetrachlorethen (PER). 
 
 
Abbildung 3-5: Chemische Struktur von Dichlormethan (DCM), Trichlormethan (Chloroform), 














Stoffeigenschaften /Makepeace et al. 1995, Koch 1989/ 
Mit Ausnahme der monochlorierten Verbindungen sind LCKW farblose, leicht bewegliche 
Flüssigkeiten mit guten Lösungseigenschaften für viele lipophile Stoffe, wie Fette, Wachse 
und Harze /URömpp 2000/. Die meisten LCKW sind schwerer als Wasser, gut wasserlöslich 
und flüchtig. Wasserlöslichkeit und Flüchtigkeit steigen mit abnehmender Zahl der Chlorato-
me.  
  
  TCM  DCM  TRI   PER 
log Kow   1,97  1,25  2,29  2,88 
Henry-Konstante  1,6 10 5  1,7 10 3  6,9 10 4  1,13 10 5           [Pa l/mol K] 
Wasserlöslichkeit  8.200  18.500  1.100  160              [mg/l bei 20°C] 
 
 
Rechtliche Regelungen und andere Vorgaben 
Die LCKW sind in den verschiedensten wasserrechtlichen Regelungen aufgeführt. Im Bo-
denbereich werden sie in der Bundesbodenschutzverordnung beim Übergang vom Boden in 


























































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































Bei den humantoxischen Wirkungen der LCKW stehen größtenteils reversible narkotische 
Wirkungen im Vordergrund. Das Zielorgan ist die Leber; einige Verbindungen stehen in Ver-
dacht lebertoxisch/lebercarcinogen (z.B. Chloroform) zu sein /URömpp 1993/. Die humanto-
xikologische Wirkung der LCKW beruht auf der Bildung von toxischen Epoxiden in den Zel-
len. Sie werden aufgrund ihrer Lipophilie leicht resorbiert; in hohen Konzentrationen wirken 
sie auf das Zentralnervensystem.  
Die Verbindung Tetrachlorethen (PER) hat, betrachtet man die akute Säugertoxizität, eine 
hohe inhalative, aber geringe orale Wirkung. Darüber hinaus besteht ein begründeter Ver-
dacht auf eine carcinogene Wirkung. Die aquatische Ökotoxizität wird als mittel bis hoch 
(WGK 3) eingeschätzt. Nach der Relevanz für Klärschlamm erfolgt eine Einstufung in Klasse 
II (Stoffe mit geringer Relevanz) wegen geringer Gehalte /UMK-AG 1997/. 
Direkte ökotoxische Wirkungen von vielen LCKW sind eher gering, da Schädigungen an 
Wasserorganismen erst bei Gehalten über 1 mg/l zu erwarten sind. So werden für Chloro-
form chronische Wirkungen an Gewässerorganismen ab 1,25 mg/l und akute Wirkungen ab 
28,9 mg/l berichtet /Makepeace et al. 1995/. Diese Konzentrationen sind, abgesehen von 
Unfällen, wegen der hohen Flüchtigkeit in Oberflächengewässern nicht zu erwarten 
/URömpp 1993/. 
Auf Mikroorganismen wirken LCKW in erhöhten Konzentrationen toxisch. Die wirksamen 
Hemmkonzentrationen hängen von der Einzelverbindung und den betrachteten Bakterien ab. 
 
Herkunft, Aufkommen und Verteilung  
LCKW können natürliche (z.B. Produktion Chlormethan durch Meeresalgen), vor allem aber 
anthropogene Quellen (z.B. gezielter Einsatz als Lösungsmittel in der Metallentfettung und 
bei chemischen Reinigungen (PER)) haben. Des Weiteren können sie unabsichtlich bei der 
Trinkwasseraufbereitung entstehen (z.B. Chloroform). Auch bei verschiedenen industriellen 
Prozessen, z.B. der Papierherstellung, entstehen LCKW als ungewollte Kontaminationen 
/URömpp 1993/. 
Der Eintrag in die Umwelt erfolgt vorwiegend durch Abwässer, die bei Verfahren der Herstel-
lung und Verwendung von LCKW entstehen. Durch die Umstellung der Lösungsmittelan-
wendung sind die verwendeten Mengen in Deutschland in den letzten Jahren deutlich von 
180.000 t (1986) auf 30.000 t (1997) gesunken /URömpp 2000/. 
Aus leichtflüchtigen Chlorkohlenwasserstoffen, z.B. 1,1,1-Trichlorethan, TRI, PER, kann in 
der Atmosphäre durch photochemische Oxidation Trichloressigsäure (TCA) entstehen; nach 
Deposition findet in der Bodenpassage eine Dehalogenierung zu Di- und Monochloressig-
säure und Decarboxylierung zum Trichlormethan (Chloroform) statt /Wiggering und Schenk 
1999/. Auf diese Weise werden teilweise erhöhte Chloroformfunde im Grundwasser erklärt. 
Allgemein treten LCKW wegen ihrer hohen Flüchtigkeit vor allem in der Atmosphäre und nur 
kurzzeitig in der Wasserphase auf. Der abiotische Abbau spielt sich hauptsächlich in der 
Atmosphäre ab, im Wasser ist dieser prinzipiell möglich, aber unbedeutend. Ein biotischer 
Abbau ist sowohl unter anaeroben als auch aeroben Bedingungen denkbar. Allerdings ist der 
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Haupteliminierungspfad im aquatischen System der Austrag über die Atmosphäre (z.B. 
Strippung). 
Da LCKW vor allem durch industrielle Prozesse erzeugt werden, sind in der Regel im 
Schmutzwasser (Ausnahme industrielle Indirekteinleiter) heute nur noch geringe Konzentra-
tionen zu erwarten. In Industrieabwasser werden LCKW-Konzentrationen von einigen weni-
gen µg/l bis zu einigen hundert µg/l angegeben /URömpp 2000/. 
Die Rückhaltleistungen für verschiedene LCKW in niederländischen Kläranlagen liegen bei 
50 % bis 90 % /van Luin und van Starkenburg 1984/. Die Stoffverteilung in der Kläranlage 
kann auf unterschiedliche Weise erfolgen. In Untersuchungen von Melcer et al. /1999, zitiert 
in Thornton et al. 2001/ werden leichtflüchtige Verbindungen überwiegend durch den biologi-
schen Abbau (z.B. TCM 73,6 %) und weniger über Strippung (z.B. TCM 7,4 %) zurückgehal-
ten. Andere Autoren kommen zu gegenteiligen Resultaten; hier dominiert der Luftaustrag im 
Vergleich zum biologischen Abbau von verschiedenen LCKW /Zusammenstellung bei Rip-
pen 1987/. In Kläranlagenabläufen in Deutschland werden heute nur noch sehr geringe Ge-
halte gemessen. So wurden in Sachsen in den Untersuchungsjahren 2002 bis 2004 für die 
wichtigsten LCKW (1,1,1-Trichlorethan, 1,1-Dichlorethan u.a.) nur noch Konzentrationen 
unterhalb der Bestimmungsgrenzen (etwa 0,5 µg/l) detektiert /LAWA 2005/. 
Durch höhere Gehalte in der Luft werden auch im Regen LCKW-Konzentrationen bis zu 10 
µg/l gemessen. Diese Belastung spiegelt sich im weiteren Verlauf auch in den Oberflächen-
abflüssen wider /URömpp 2000/. 
Eine Literaturzusammenstellung von Aufkommensdaten von LCKW im Oberflächenabfluss 
präsentieren Makepeace et al. /1995/. Nach ihrer Einschätzung ist die Relevanz der Oberflä-
chenabflussbelastungen für den Menschen (Ausnahme PER) und aquatische Lebensge-
meinschaften gering.  
Nach einer Auswertung der LAWA von Messprogrammen in Oberflächengewässern hielten 
1994 79 % aller bundesweiten Messstellen die Zielvorgabe (Chloroform) der Güteklasse II 
ein. 1996 unterschreiten schon 91 % der Messstellen diese Vorgabe /LAWA 1998a/. Im 
Rhein werden ebenfalls sehr geringe Konzentrationen gemessen; seit 1993 werden bei sie-
ben Stoffen der LHKW keine Überschreitungen der Zielvorgaben der IKSR beobachtet /LUA 
NRW 2002/.  
In den Boden können LCKW durch Unfälle gelangen. Durch die hohe Verlagerungstendenz 
dieser Stoffgruppe ist eine Kontamination des Grundwassers in diesen Fällen zu befürchten. 
Neuere Daten zu Grundwasserbelastungen liegen aus Baden-Württemberg vor /LfU Ba-




In Schmutzwasser werden in den letzten Jahren nicht mehr sehr hohe Konzentrationen an 
LCKW gefunden. Da weiterhin von einem moderaten Rückhalt in Kläranlagen ausgegangen 
werden kann, sind Abläufe von kommunalen Kläranlagen heute nicht stark belastet. 
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Im Oberflächenabfluss sind LCKW-Belastungen möglich, vor allem durch luftseitige Deposi-
tion. Allgemein sind LCKW eher relevant bei Unfällen und dann vorwiegend im Boden bzw. 
im Grundwasser zu finden. 
Zur Beurteilung der Bedeutung von LCKW-Belastungen in Mischwasser bzw. Mischwasser-
entlastungen sind zu wenige Daten vorhanden. 
Die ständig sinkenden Gehalte in Oberflächengewässern der letzten Jahre geben Hinweise 




3.2.2.2 Chlorierte Aromaten 
 
Die Gruppe Chlorierten Aromaten weist im Unterschied zu den LCKW eine geringere Flüch-
tigkeit auf. Sie umfasst eine Vielzahl von Einzelverbindungen mit verschiedenen Eigenschaf-
ten und lässt sich einteilen in die chlorierten (Nitro)benzole, die chlorierten Toluole und die 
chlorierten Aniline. Oft untersuchte Einzelverbindungen sind das Monochlorbenzol (MCB), 
das Dichlorbenzol (z.B. 1,3-DCB), das Trichlorbenzol (z.B. 1,2,4-TCB) und das Hexach-
lorbenzol (HCB) (siehe Abbildung 3-6). Aus der Gruppe der Aniline sind das 4-Chloranilin 
und das 3,4-Dichloranilin zu nennen. Weiterhin sind verschiedene Chlornitrobenzole von 
Bedeutung (z.B. Dichlornitrobenzol). Die Gruppe der Chlorphenole mit der wichtigen Einzel-
verbindung Pentachlorphenol (PCP) wird nach diesem Abschnitt in einem eigenen Kapitel 
beschrieben. 
 
Abbildung 3-6: Chemische Struktur von 1,3-Dichlorbenzol (DCB), 1,3,5-Trichlorbenzol (TCB) 
und Hexachlorbenzol (HCB) 
 
Stoffeigenschaften /Makepeace et al. 1995, Koch 1989, UMK-AG 1997/ 
 
  DCB (1,4) TCB (1,2,4) HCB    
log Kow   > 3  > 3  5,66-6,92   
Henry-Konstante  7,0 10 2  4,4 10 3  4,5 10 2            [Pa l/mol K] 













Rechtliche Regelungen und andere Vorgaben 
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WGK 3 /VwVws 1999/ 




    4-200 
[mg/kg] 
/BBodSchV 1999/ 
ZV-IKSR: Zielvorgaben Internationale Kommission zum Schutz des Rheins (Aktionsprogramm Rhein); ZV-IKSE: Zielvorgaben 
Internationale Kommission zum Schutz der Elbe; ZV-LAWA: Zielvorgaben Länder-Arbeitsgemeinschaft Wasser; WHG: Wasser-
haushaltsgesetz; WRRL: EG-Wasserrahmenrichtlinie; AA EQS: annual average environmental quality standard for inland water; 
MAC EQS: maximum allowable concentration environmental quality standard for inland waters 
 
Des Weiteren existieren in verschiedenen Regelungen (z.B. IKSR, LAWA, Gewässerziel-VO) 






In humantoxischer Hinsicht rufen viele chlorierte Aromaten Hautreizungen und Leberschä-
den hervor. Die Wirkung ist nicht immer zu unterscheiden von den Wirkungen der möglichen 
Verunreinigungen durch Dioxine oder PCB /URömpp 1993/. 
Ökotoxische Wirkungen hängen mit der Lipophilie und damit dem Potenzial zur Anreiche-
rung zusammen /URömpp 1993/. 
Eine Einschätzung für das 1,4-Dichlorbenzol, das bisher als Duftstoff im Sanitärbereich ein-
gesetzt wurde, gibt die UMK-AG /1997/ ab. Danach wird die akute Humantoxizität als mittel 
und die Ökotoxizität als mittel bis hoch (WGK 2) beurteilt /UMK-AG 1997/. 
Für das 1,2,4-Trichlorbenzol wird die akute Humantoxizität als mittel und die Ökotoxizität 
als hoch (WGK 3) eingeschätzt, insbesondere begründet durch ein hohes Bioakkumulations-
potenzial und Persistenz /UMK-AG 1997/.  
Beim Hexachlorbenzol ist die akute Humantoxizität ebenfalls gering, allerdings existieren 
Hinweise auf eine carcinogene Wirkung /MUNLV 2004/. Von der EU-Kommission wird HCB 
als Substanz mit einer nachgewiesenen hormonähnlichen Wirkung eingestuft /EU-
Kommission 1999/. Bei der Ökotoxizität wird bei terrestrischen Wirkungen von einem gerin-
gen Potenzial, bei aquatischen Wirkungen von einem hohen Potenzial (WGK 3) ausgegan-
gen, allerdings erschwert die geringe Wasserlöslichkeit die Bestimmung der Toxizität für a-
quatische Organismen. Für Daphnien werden EC50-Werte von 0,008 bis 0,025 mg/l angege-
ben /Rippen 1987/. Auch Hexachlorbenzol gilt als persistent und in hohem Maße bioakkumu-
lierbar (BCF-Werte bis 290.000) /UMK-AG 1997, Rippen 1987/.  
 
Herkunft, Aufkommen und Verteilung  
Die kernchlorierten Aromaten werden vorwiegend in der chemischen Industrie als Aus-
gangsstoffe für weitere Verbindungen eingesetzt. Die Produktion von Chlorbenzol belief sich 
1989 auf ca. 60.000 bis 70.000 t; es wurde zu 70 % für die Herstellung von Nitrochlorbenzo-
len eingesetzt /Kollotzek et al. 1998/. Weitere Einsatzgebiete sind die Produktion von Farb-
stoffen und Arzneimitteln. Die Dichlorbenzole, Trichlorbenzole und die Chlortoluole werden 
ebenfalls zur Weiterverarbeitung in der chemischen Industrie verwendet (Farbstoffe, Phar-
maka, Textilhilfsstoffe, Pflanzenschutzmittel Lösemittel) /Kollotzek et al. 1998, URömpp 
1993/. So wurde das 1,2,4-Trichlorbenzol als Farbbeschleuniger in Bekleidungstextilien ein-
gesetzt. In der Vergangenheit spielte das 1,4-Dichlorbenzol in kommunalem Abwasser eine 
Rolle durch den Einsatz in Haushalten als WC-Beckenstein; dieser Eintragspfad ist inzwi-
schen nur noch von geringer Bedeutung. Hexachlorbenzol wird als Ausgangs- und Zwi-
schenprodukt bei der Synthese verwendet /UMK-AG 1997/. Bis zum Anwendungsverbot 
wurde HCB in Deutschland als fungizides Saatgutbeizmittel und als Pestizid eingesetzt 
/MUNLV 2004/. 
Die wichtigsten Eintragspfade via Atmosphäre kommen aus den Produktions- und Verarbei-
tungsstätten. Aber auch aus Verbrennungsprozessen werden verschiedene aromatische 
CKW freigesetzt. In die Wasserpfade gelangen chlorierte Aromaten ebenfalls bei der Produk-
tion und der Verarbeitung /Kollotzek et al. 1998/. 
Chlorierte Aromaten werden überwiegend an Partikel gebunden transportiert, damit ist eine 








Der biotische Abbau, z.B. der Chlorbenzole, ist reduktiv unter anaeroben Bedingungen mög-
lich, allerdings ist der abiotische Abbau entscheidender. Insgesamt wird dieser Stoffgruppe 
eine mittlere Persistenz zugesprochen /URömpp 1993/. 
In Kläranlagen ist ein mäßiger Rückhalt zu erwarten, vorwiegend durch eine Anreicherung 
im Schlamm. Für das 1,2,4-TCB konnte in hessischen Kläranlagen eine deutliche Abnahme 
der Klärschlammkonzentration von 1985 bis 1988 beobachtet werden. 1988 lagen die 1,2,4-
TCB-Konzentratioen zwischen kleiner als 5 und 20 µg/kg TS /MUNLV 2004/. 
Die Konzentrationen weiterer Verbindungen (z.B. HCB) im Zu- und Ablauf von Kläranlagen 
liegen nach neueren Untersuchungen aus NRW unter der Bestimmungsgrenze von 0,05 µg/l. 
Damit stellen kommunale Kläranlagenabläufe keinen signifikanten Eintragspfad in Gewässer 
dar /MUNLV 2004/. 
1998 wurden in deutschen Oberflächengewässern häufiger Überschreitungen der Zielvor-
gabe der LAWA (Güteklasse II) für DCB und HCB festgestellt /LAWA 1998a/. Im Rhein 
(1994-1999) werden dagegen in neueren Untersuchungen mit Ausnahme von HCB keine 
Überschreitungen der Zielvorgaben der IKSR registriert /LUA NRW 2002/.  
 
Fazit 
Allgemein ist von einer sinkenden Bedeutung der Einträge von chlorierten Aromaten in Ge-
wässer auszugehen. Dies ist auf diverse Maßnahmen im industriellen Bereich zurückzufüh-
ren. Des Weiteren hat die Verminderung des Einsatzes von CKW-haltigen Produkten (z.B. 
WC-Steine) zu einer Verringerung der Belastung im häuslichen Schmutzwasser geführt. 
Deshalb kann davon ausgegangen werden, dass die Relevanz von chlorierten Aromaten in 
den Abwasserentsorgungssystemen ebenfalls abnehmend ist. 






Hexachlorbutadien (HCBD) gehört ebenfalls zu den chlorierten Kohlenwasserstoffen, aller-
dings ohne eine aromatische Struktur. Es ist gering wasserlöslich und zeigt mit einem log 






Abbildung 3-7: Chemische Struktur von Hexachlorbutadien 
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Hexachlorbutadien ist als prioritäre gefährliche Substanz in die Liste der EG-
Wasserrahmenrichtlinie aufgenommen worden /EU Kommission 2001a/. Weiterhin ist es in 
der Liste der zu meldenden Schadstoffe im Kompartiment Wasser zur Erstellung eines Euro-
päischen Schadstoffregisters (EPER) aufgeführt /EU Kommission 2000/. Als Qualitätsziel für 
Oberflächengewässer wird von der EU eine Konzentration von 0,1 µg/l genannt /UBA 
2001b/. Der kürzlich publizierte AA EQS Wert (annual average environmental quality stan-
dard for inland waters) für HCBD liegt bei 0,003 µg/l; im Maximum (MAC EQS) werden 0,6 
µg/l toleriert /RL-EC/QS 2004/. 
Wirkungen am Menschen äußern sich in Augenreizungen und Leber- bzw. Nierenschäden. 
Hexachlorbutadien gilt als Substanz mit einem begründeten Verdacht auf ein krebserzeu-
gendes Potenzial /Römpp 1995/. Es neigt zur Anreicherung in Sedimenten und Böden und 
ist in die Wassergefährdungsklasse 3 eingestuft /Römpp 1995/. Im Tierversuch zeigen sich 
Schädigungen der Nieren /MUNLV 2004/. 
Hexachlorbutadien wird nicht gezielt hergestellt, sondern entsteht als Zwischenprodukt. Es 
wird als Lösungsmittel für Polymere eingesetzt und tritt als Zwischenprodukt bei der Gummi-
herstellung auf. In der Umgebung von TRI- und PER-produzierenden Betrieben wird es ver-
mehrt freigesetzt /Römpp 1995/. 
Hexachlorbutadien gilt deshalb als typischer Marker für industrielle Punkquellen. Gleichwohl 
es auch in Sickerwässern von Sondermülldeponien gefunden wurde /Dsikowitzky 2002/. In 
Abläufen von Kläranlagen wird es nur in sehr geringen Konzentrationen gefunden. Diese 
lagen in einem Messprogramm aus Sachsen (2002-2004) immer unterhalb der Bestim-
mungsgrenze von 1,0 µg/l /LAWA 2005/. 
Aufgrund innerbetrieblicher Verringerungsmaßnahmen werden inzwischen nur noch sehr 
geringe Einträge in die aquatischen Systeme erwartet. Dies zeigen auch die Gehalte in O-
berflächengewässern. Nach Untersuchungen der IKSR /2002/ werden im Rhein die Zielvor-
gaben bereits seit 1990 erreicht bzw. deutlich unterschritten. Auch in der Lippe werden Ma-
ximalkonzentrationen von 1 µg/l gefunden. Erhöhte Gehalte sind weiterhin in den Gewässer-
sedimenten zu finden /MUNLV 2004/. 
 
 
3.2.4 Phenole (Phenol, Kresole und Xylenole, Phenylphenole, mehrwer-
tige Phenole) 
 
Unter dem Oberbegriff Phenole wird eine große Zahl von Unterstoffgruppen verstanden, die 
ihrerseits aus vielfältigen Einzelsubstanzen bestehen. Zu den Phenolen gehören die Al-
kylphenole, zu denen die Kresole, die Xylenole und das Nonylphenol zählen (siehe Kapitel 
4.5.7). Eine weitere Untergruppe sind die Chlorphenole (siehe Kapitel 3.2.5) und die 
Nitrophenole (siehe Kapitel 4.5.5). Neben der Einzelverbindung Phenol sind noch Phe-
nylphenol und die mehrwertigen Phenole (z.B. 1,4-Dihydroxybenzol) zu nennen. Ein weiterer 
Vertreter der Phenole ist das Bisphenol A (siehe Kapitel 4.5.10). 
Da diese Vielzahl an Einzelverbindungen schwer analytisch zu fassen ist, werden Phenole 
häufig analytisch als Summe (z.B. wasserdampfflüchtige Phenole) bestimmt. Trotz der Un-
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terschiedlichkeit der Einzelverbindungen lassen sich zwei Grundeigenschaften der Phenole 
feststellen: Sie reagieren schwach sauer und viele Verbindungen haben eine hohe organo-
leptische Wirkung (Geschmack, Geruch) /Koppe und Stozek 1998/.  
 
Abbildung 3-8: Chemische Struktur von Phenol, 1,3-Dihydroxybenzol und 2-Phenylphenol  
 
Phenole wurden in die Liste der zu meldenden Schadstoffe im Kompartiment Wasser zur 
Erstellung eines Europäischen Schadstoffregisters (EPER) aufgenommen /EU Kommission 
2000/. 
Für Trinkwasser existiert ein EU-Richtwert für Phenole von 0,5 µg/l /Makepeace et al. 1995/. 
Aus den USA werden Vorgaben für Oberflächengewässer von 2,56 bis 10,2 mg/l genannt 
/Makepeace et al. 1995/. 
Nach der Bundes-Bodenschutz- und Altlastenverordnung dürfen im Bodensickerwasser 
Phenol-Prüfwerte (< 20 µg/l) für den Wirkungspfad Boden-Grundwasser nicht überschritten 
werden /BBodSchV 1999/. 
 
Die vielfältigen möglichen Wirkungen aller Einzelverbindungen sollen hier nicht beschrieben 
werden (siehe bei den Einzelstoffen).  
Die Einzelverbindung Phenol, die auch die Grundstruktur aller Phenole darstellt, wirkt als 
starkes Protoplasmagift, weshalb es auch als Desinfektionsmittel eingesetzt wurde. Phenol 
gilt als Giftstoff; bei wiederholten Anwendungen werden neuro-, immuno-, nephro-, und hä-
matotoxische Effekte beobachtet /URömpp 2000/. 
In aquatischen Systemen werden NOEC-Werte von 0,16 bis 100 mg/l gefunden. Phenol ist 
relativ leicht abbaubar und akkumuliert in aquatischen Organismen nicht /URömpp 2000/. 
 
Phenole können aus natürlichen Quellen stammen, z.B. den menschlichen Ausscheidungen; 
der Hauptteil kommt aber aus dem industriellen Bereich. Phenole wurden bzw. werden als 
Desinfektionsmittel verwendet (z.B. Phenol, Alkylphenole, Arylphenole, Chlorphenole). Im 
Hinblick auf das Aufkommen und die Verteilung von Phenolen können allgemeine Aussagen 
nicht getroffen werden. Auch die Abbaubarkeit ist stark vom strukturellen Aufbau abhängig, 
deshalb ist eine pauschale Einschätzung schwer möglich. 
Punktuelle Eintragspfade der Einzelverbindung Phenol sind Einleitungen aus der Produktion 
und Verarbeitung (Abwässer aus Mineralölverarbeitung, Lederindustrie und Stahlindustrie 





gen Dichtmassen und Phenolharzen. Weiterhin kann Phenol als Metabolit von verschiede-
nen Verbindungen auftreten /Kollotzek et al. 1998/. 
Punktuelle Einträge von 2-Phenylphenol stammen aus der Produktion, der Verarbeitung 
(Industrieabwässer, Papierrecycling u.a.) und der Verwendung als Desinfektionsmittel. Diffu-
se Einträge können aus Auswaschungen von bitumenhaltigen Straßenbelägen und Kunst-
stoffen kommen /Kollotzek et al. 1998/. 
Einzelverbindungen der mehrwertigen Phenole (z.B. Bisphenol A (siehe Kapitel 4.5.10), 
Hydrochinon, Pyrogallol) können aus diffusen Einträgen aus der Verwendung herrühren. Hier 
sind z.B. Haarfärbemittel und photographische Entwickler zu nennen /Kollotzek et al. 1998/. 
Es sind nur wenige Messprogramme zum Aufkommen von Phenolen im Abwassersystem 
verfügbar. 
Im Niederschlag werden Konzentrationen an Gesamt-Phenolen von 0,68 bis 59,7 µg/l ge-
messen /Levsen und Behnert 1990/. Weitere Ergebnisse zu Phenolgehalten in Niederschlä-
gen finden sich bei Förster /1996/ und Leuenberger et al. /1988a und b/. 
Makepeace et al. /1995/ geben in einer Literaturzusammenstellung zu Oberflächenabflüs-
sen Phenolkonzentrationen von 3 bis 10 µg/l an. Die Relevanz für Mensch und aquatische 
Lebensgemeinschaften ist nach Meinung der Autoren gegenwärtig nicht einschätzbar. 
In Kopenhagen wurden in Misch- und Trennsystemabflüssen Phenolgehalte von 5 bis 7 
µg/l gemessen /Harremoes und Johansen 1986/, in einem Regenwasserkanalabfluss in Ka-




Die Chlorphenole umfassen eine Stoffgruppe mit einer Phenolgrundstruktur und der mögli-
chen Chlorierung an fünf C-Positionen des aromatischen Rings. Sie gehören ebenfalls zu 
der Gruppe der CKW (s.o.). In diesem Kapitel werden die wichtigsten Chlorphenole (2-
Chlorphenol, 2,4-Dichlorphenol, Pentachlorphenol (PCP) und die substituierten Chlorphenole 
(4-Chlor-3-Methyl-Phenol (PCMP)) beschrieben. 
 
 
















Die Einzelverbindungen der Chlorphenole haben stark variierende Eigenschaften /Koch 
1989, URömpp 2000/. So weisen die niedrig substituierten Verbindungen (z.B. 2-
Chlorphenol) nur eine mäßige Sorptionstendenz auf; diese ist bei den höherchlorierten Ver-
bindungen (z.B. PCP) sehr stark ausgeprägt. 
 
  2-Chlorphenol  2,4 DCP  PCP    
log Kow   2,19   2,75  5,01           [-] 
Wasserlöslichkeit  28.000   4.400  0,02*           [mg/l bei 20°C] 
*: stark pH-abhängig 
 
Rechtliche Regelungen und andere Vorgaben 
Für das Pentachlorphenol existieren Vorgaben in der PCP-Verbotsverordnung /PCP-VO 
1989/, die inzwischen von der Chemikalienverbotsverordnung /ChemVerbotsV 1996/ und der 
Gefahrstoffverordnung /GefStoffV 1999/ abgelöst worden ist. Nach diesen Vorgaben ist in 
Deutschland die Herstellung, das Inverkehrbringen und die Verwendung von PCP und PCP-
haltigen Stoffen verboten /Kollotzek et al. 1998, LUA NRW 1999/ (siehe Tabelle 3-10). 
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In der Gruppe der Chlorphenole nimmt die Toxizität grundsätzlich mit zunehmendem Chlorie-
rungsgrad zu. Allgemein können Chlorphenole beim Menschen verschiedene Arten von 
Hautkrankheiten hervorrufen /Antusch 2002/.  
Pentachlorphenol ist ein starkes Zellgift, im Tierversuch ist es eindeutig carcinogen. Es rei-
chert sich beim Menschen in Leber und Niere an /URömpp 2000/. Beim Pentachlorphenol 
sind möglicherweise einige Wirkungen auf Verunreinigungen mit Dioxinen zurückzuführen. 
Akute Wirkungen im Gewässer werden bei Gehalten von 20 bis 600 µg/l mit einer starken 
pH-Abhängigkeit beobachtet, chronische Wirkungen in Konzentrationsbereichen von 57 bis 
240 µg/l /Makepeace et al. 1995/. 
Nach Einschätzung der UMK-AG /1997/ weist Pentachlorphenol eine hohe akute Säugerto-
xizität auf. Des Weiteren ist PCP teratogen, carcinogen und hat eine hohe Ökotoxizität, Bio-
akkumulationsfähigkeit und Persistenz. Trotzdem wird es für den Klärschlamm in die Klasse 
II (Stoffe mit geringer Relevanz) eingestuft, da die Gehalte in Klärschlämmen gering sind 
/UMK-AG 1997/. 
Bei aquatischen Lebensgemeinschaften werden akute Wirkungen für das 2-Chlorphenol ab 
Konzentrationen von 2,1 bis 20,17 mg/l angegeben /Makepeace et al. 1995/. Neben den 
ökotoxischen Wirkungen spielen für die Grenzwertfindung in Trinkwasser und Gewässer 
auch geschmackliche Gründe eine Rolle. 
Nach Einschätzung der UMK-AG ist das 2,4-Dichlorphenol für den Klärschlamm von einer 
geringen Bedeutung, da die Gehalte im Klärschlamm sehr niedrig sind. Die Säugertoxizität 
(akut) wird als mittel, die Ökotoxizität als hoch (WGK 3) eingeschätzt /UMK-AG 1997/. Ein 
Wertebereich für akute Wirkungen im Gewässer wird mit 1,5 bis 8,3 mg/l angegeben, chroni-
sche Wirkungen beginnen ab ca. 0,365 mg/l /Makepeace et al. 1995/. 
Für das 2,4,6-Trichlorphenol wird die akute Säugertoxizität mittel und die aquatische Öko-
toxizität hoch (WGK 3) eingeschätzt. Des Weiteren sei die Bioakkumulation hoch, während 
die Persistenz als mittel angesehen wird /UMK-AG 1997/. LC50-Werte für Fische liegen bei 
3.000 µg/l /Koppe und Stozek 1998/. 2,4,6-TCP wurde im Zusammenhang mit dem Seveso-
Unglück sehr bekannt. Hier war es die Vorstufe bei der Bildung des hochgiftigen Dioxins 
(TCDD). 
 
Herkunft, Aufkommen und Verteilung  
Chlorphenole haben auf Grund ihrer bioziden Wirkungen ein sehr weites Anwendungsspekt-
rum. Sie werden weltweit noch als Agrochemikalien (Fungizide, Herbizide, Insektizide u.a.) 
und als Desinfektionsmittel eingesetzt. Ferner finden sie vielfältige Verwendung in der che-
mischen Industrie, z.B. bei der Farbstoffsynthese, und der pharmazeutischen Industrie. Auch 
in Abwässern der Zellstoffindustrie (z.B. 2-Chlorphenol) wurden sie in der Vergangenheit 
gefunden /Makepeace et al. 1995/. Weltweit und insbesondere in Deutschland sind die her-
gestellten Mengen in den letzten Jahren stark rückläufig. So werden die Verbindungen 2,4-
DCP und 2,4,6-TCP in Deutschland nicht mehr produziert /UMK-AG 1997, Kollotzek et al. 
1998/. 
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Beim 2,4-Dichlorphenol (2,4-DCP) dominierten in der Vergangenheit neben Abwasserein-
leitungen aus der Produktion und der Verarbeitung diffuse Einträge durch Verunreinigungen 
in Herbiziden. Weiterhin kann 2,4-DCP als Metabolit von Phenoxyherbiziden auftreten; hier-
durch kann diese Verbindung auch weiterhin in Oberflächenabflüssen (siehe auch Kapitel 
Herbizide) vorkommen /Kollotzek et al. 1998/. 
Abwasserrelevant ist das heute noch in Krankenhäusern eingesetzte Desinfektionsmittel 4-
chlor-3-methyl-Phenol (PCMP). Dieses in Deutschland produzierte Chlorphenol ist als 
Konservierungsstoff in Kosmetika zugelassen /Kollotzek et al. 1998/. Zusammen mit Einträ-
gen aus der Produktion ist hier mit weiteren Emissionen in die Abwasserentsorgungssyste-
me bzw. in die Fließgewässer zu rechnen. 
Beim Pentachlorphenol (PCP) sind auf Grund der erlassenen rechtlichen Regelungen aus 
Produktion und Verarbeitung keine neuen Einträge zu erwarten. Allerdings können Sekun-
därquellen wie Altlasten aus früheren Anwendungen (z.B. in Holzschutzmitteln) oder der Im-
port von behandelten Waren (z.B. Leder) weiterhin zu Einträgen führen /Kollotzek et al. 
1998/. 
Insgesamt sind nur wenige Daten zum Aufkommen der Chlorphenole in den Bereichen des 
urbanen Wasserkreislaufs vorhanden. 
In Schneeproben wurden 2,4-Dichlorphenolkonzentrationen von 9 bis 48 ng/l, 2,4,5-
Trichlorphenolkonzentrationen von 12 bis 171 ng/l und Pentachlorphenolgehalte von 10 bis 
19 ng/l gefunden /Fingler et al. 1994/. 
Eine Literaturzusammenstellung über Chlorphenolgehalte in Oberflächenabflüssen wurde 
von Makepeace et al. /1995/ veröffentlicht. Die Autoren nennen 2-Chlorphenol-
konzentrationen von 2 µg/l, für das Pentachlorphenol wird ein Bereich von 1 bis 115 µg/l an-
gegeben. Die Relevanz von 2-Chlorphenol aus Oberflächenabflüssen wird für den Menschen 
und aquatische Lebensgemeinschaften gering eingeschätzt. Beim Pentachlorphenol wird sie 
wegen möglicher Verunreinigungen, z.B. mit Dioxinen, als moderat eingeschätzt /Makepeace 
et al. 1995/. 
In einem älteren Messprogramm in den Niederlanden (6 Kläranlagen) wurden in Kläranla-
genzuläufen Pentachlorphenolgehalte von 0,46 bis 0,76 µg/l und 2,4,6-
Trichlorphenolgehalte von < 0,1 bis 0,16 µg/l gemessen. Die Konzentrationen der Kläranla-
genabläufe lagen beim PCP bei 0,19 bis 0,65 µg/l und beim 2,4,6-TCP bei 0,04 bis 0,22 
µg/l. In Klärschlämmen wurden PCP-Konzentrationen von < 0,05 bis 0,3 mg/kg TS gemes-
sen. Die Rückhalteleistungen für verschiedene Chlorphenole schwanken je nach Einzelver-
bindung und liegen bei ca. 17 bis 36 % /van Luin und van Starkenburg 1984, Scrimshaw und 
Lester 2003/. Neuere Untersuchungen in Kläranlagen zeigen die sinkende Bedeutung von 
PCP im Abwassersystem. Im Zulauf von zwei Kläranlagen aus NRW werden lediglich ca. 
0,05 µg/l PCP gefunden, im Ablauf ca. 0,03 µg/l. In den Klärschlämmen werden PCP-
Konzentrationen unterhalb der Bestimmungsgrenze (< 10 mg/kg TS) detektiert /MUNLV 
2004/. 
In Kläranlagenabläufen in Deutschland werden heute nur noch sehr geringe Gehalte gemes-
sen. So wurden in Sachsen in den Untersuchungsjahren 2002 bis 2004 für einige Chlorphe-
nole (2,3,4-Trichlorphenol, 2,4-Dichlorphenol u.a.) nur noch Konzentrationen unterhalb der 
Bestimmungsgrenzen detektiert /LAWA 2005/. 
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Der Rückhalt von PCP in Kläranlagen wird vorwiegend dem Feststoffrückhalt zugesprochen, 
obwohl unter günstigen Bedingungen (optimierte Adaption der Mikroorganismen im Labor) 
auch ein biologischer Abbau nachgewiesen wurde /Langford und Lester 2003, MUNLV 
2004/. 
Chlorierte Phenole adsorbieren relativ leicht an die Sielhaut von Kanälen. Allerdings desor-
bieren sie im Vergleich zu anderen organischen Schadstoffen (z.B. PAK) auch wesentlich 
leichter. Im Mittel werden in Sielhäuten 2,4-DCP-Konzentrationen von 0,15 mg/kg TS (Ge-
werbegebiete) gefunden, in Wohngebieten liegt dieser Wert bei 0,06 mg/kg TS /Antusch 
2002/.  
Insgesamt ist eine deutliche Reduktion der PCP-Belastung in deutschen Gewässern festzu-
stellen /LUA NRW 1999/. Im Rhein wird PCP der Gruppe 3 zugeordnet, in der Stoffe zu-
sammengefasst werden, die die Zielvorgaben erreicht bzw. deutlich unterschritten haben 





Die Stoffgruppe der Chlorphenole ist durch stark variierende Stoffeigenschaften und Wirkun-
gen gekennzeichnet. Die Einzelverbindung Pentachlorphenol hat die höchste toxikologische 
Relevanz. 
Aufgrund verschiedener rechtlicher Regelungen zur Einschränkung bzw. zum Verbot der 
Produktion und der Verwendung sind die in Gewässer eingetragenen Mengen in den letzten 
Jahren deutlich zurückgegangen. 
Im Abwassersystem ist ebenfalls mit sinkenden Belastungen zu rechnen, da sowohl im häus-
lichen Bereich (z.B. Desinfektionsmittel) als auch bei den industriellen Indirekteinleitern 
Maßnahmen zur Vermeidung bzw. Verminderung durchgeführt wurden. 
Dennoch ist bei einigen Wirkstoffen (z.B. 4-Chlor-3-methyl-Phenol als Desinfektionsmittel) 
mit einem weiteren Eintrag zu rechnen. Des Weiteren können auch in Deutschland verbote-
ne Verbindungen durch den Import von chlorphenolbehandelten Produkten (z.B. Penta-




3.2.6 BTXE (Benzol, Toluol, Xylole, Ethylbenzol) 
 
BTXE ist eine Abkürzung für die aromatischen Kohlenwasserstoffe Benzol, Toluol, die Xylole 
und Ethylbenzol. BTXE-Verbindungen werden in Benzinen zur Erhöhung der Oktanzahl so-
wie als Lösungsmittel verwendet. Des Weiteren sind sie wichtige Ausgangsverbindungen für 
die chemische Industrie. Alle BTXE-Aromaten sind charakteristisch riechende und leicht 
brennbare Flüssigkeiten /URömppp 2000/. 
 
Abbildung 3-10: Chemische Struktur der Verbindungen Benzol, Toluol und m-Xylol 
 
Stoffeigenschaften 
Die Gruppe der BTXE-Verbindungen zeichnet sich vor allem durch ihre hohe Flüchtigkeit 
aus. Die log Kow-Werte liegen für Benzol zwischen 1,95 und 2,13 und für Toluol bei 2,69 
/Makepeace et al. 1995/. 
  
Rechtliche Regelungen und andere Vorgaben 
Benzol ist als prioritäre Substanz in der EG-Wasserrahmenrichtlinie genannt /EU Kommissi-
on 2001a/. Der kürzlich publizierte AA EQS Wert (annual average environmental quality 
standard for inland waters) für Benzol liegt bei 1,7 µg/l; im Maximum (MAC EQS) werden 49 
µg/l toleriert /RL-EC/QS 2004/. 
Benzol, Toluol, Xylol und Ethylbenzol sind als BTXE-Parameter in die Liste der zu melden-
den Schadstoffe im Kompartiment Wasser zur Erstellung eines Europäischen Schadstoffre-
gisters (EPER) aufgenommen worden /EU Kommission 2000/. 
Für Benzol und Toluol werden im Nordamerikanischen Raum Trinkwassergrenzwerte von 5 
bis 10 µg/l (Benzol: USA) und 25 µg/l (Toluol: Kanada) vorgegeben; die Vorgaben für Ge-
wässer schwanken zwischen 300 µg/l (Benzol: Kanada) und 5.300 µg/l (Benzol: USA). Für 
das Toluol liegen die entsprechenden Werte zwischen 300 µg/l (Kanada) und 17.500 µg/l 
(USA) /Makepeace et al.1995/. 
In Deutschland wird Benzol in die Wassergefährdungsklasse 3 eingeordnet, Toluol und die 
Xylole werden in die Wassergefährdungsklasse 2 eingestuft /VwVws 1999/. 
Die Vorgaben der IKSR (Internationale Kommission zum Schutz des Rheins) für die Verbin-
dung Benzol liegen für das Schutzgut aquatische Lebensgemeinschaften bei 2 µg/l /DKRR 




hen /DKRR 2001b/. Im Entwurf der Verordnung zur Verringerung der Gewässerverschmut-
zung des Bundes werden für Benzol, Toluol und die Xylole Qualitätsziele von jeweils 10 µg/l 
genannt /UBA 2001/. 
Der Grenzwert für Benzol in der Trinkwasser-VO beträgt 1 µg/l /TrinkwV 2001/. 
In der Bundes-Bodenschutz- und Altlastenverordnung werden für das Bodensickerwasser 
Prüfwerte für den Wirkungspfad Boden-Grundwasser von < 20 µg/l BTXE (Summe leicht-
flüchtiger aromatischer Kohlenwasserstoffe wie Benzol, Toluol, Xylole) angegeben. Für die 
Einzelverbindung Benzol liegt dieser Prüfwert bei 1 µg/l /BBodSchV 1999/. 
 
Wirkungen 
Viele BTXE-Verbindungen wirken am Menschen inhalativ; es treten Müdigkeit aber auch 
Rauschzustände auf. Während Toluol und die Xylole als nicht carcinogen gelten, ist Benzol 
ein krebserzeugender und erbgutverändernder Gefahrstoff, der stark knochenmark- und 
blutschädigendend wirkt /URömpp 2000/. 
Im Gewässer werden akute Wirkungen (LC50 Fisch) für das Benzol ab 46 mg/l, für das Tolu-
ol ab 58 mg/l und für das m-Xylol ab 165 mg/l festgestellt /URömpp 2000/. Makepeace et al. 
/1995/ berichten über akute Benzolwirkungen ab 5,3 mg/l; für das Toluol liegt dieser Wert 
zwischen 5,46 und 240 mg/l. Chronische Toluolwirkungen treten ab Konzentrationen von 4,3 
mg/l auf /Makepeace et al. 1995/. 
 
Herkunft, Aufkommen und Verteilung  
Die Quellen von BTXE-Verbindungen sind Verkehrsemissionen, Kokereien, Pyrolyseprozes-
se, Mineralölindustrie und die chemische Industrie /Makepeace et al. 1995/. Unter aeroben 
Bedingungen ist der biologische Abbau relativ gut, im anaeroben Bereich geringer. Dies wird 
als Grund für erhöhte Gehalte im Klärschlamm angesehen. 
BTXE-Verbindungen werden vorwiegend luftseitig transportiert. In Deutschland wurden in 
der Atmosphäre nach einer Zusammenstellung von Brauer /1996/ Konzentrationen von 1,6 
bis 14,5 µg/m³ (Benzol) und 3,6 bis 36,9 µg/m³ (Toluol) gefunden. 
Im Niederschlag werden nach Pankow et al. /1997/ 32 ng/l Benzol nachgewiesen. Nach 
Schleyer et al. /1991, zitiert in Hütter und Remmler 1997/ werden im Niederschlag Toluol-
Konzentrationen von < 15 bis 200 ng/l und Xylol-Konzentrationen von < 15 bis 200 ng/l ge-
messen. 
In einer Literaturzusammenstellung von Makepeace et al. /1995/ werden für Oberflächenab-
flüsse Benzolkonzentrationen von 3,5 bis 13 µg/l und Toluolkonzentrationen von 9 bis 12 
µg/l angegeben. Die Autoren schätzen die Relevanz für Mensch und aquatische Lebensge-
meinschaften als gering ein. 
Im Abwasserbereich wurden nur sehr wenige Messungen durchgeführt. In einer schwedi-
schen Kläranlage (550.000 EW) wurden im Zulauf (Benzol: 0,1 bis 5 µg/l; Toluol: 0,1 bis 5 
µg/l; Xylol: 2 bis 26 µg/l) und im Ablauf (Benzol: < 0,5 µg/l; Toluol: < 0,5 µg/l; Xylol: < 0,2 µg/l) 
BTXE-Gehalte bestimmt /Paxeus et al. 1992/.  
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Normale Belastungen in kommunalem Abwasser werden für das Toluol mit 1 bis 10 µg/l 
und für das Xylol mit 1 bis 10 µg/l angegeben /Koppe und Stozek 1998/. In Abwässern der 
Petrochemie bzw. von Raffinerien können Benzolkonzentrationen bis zu 7.000.000 µg/l und 
Toluolkonzentrationen bis zu 4.000.000 µg/l auftreten /URömpp 2000/.  
Dass erhöhte Gehalte in bestimmten Abwässern vorkommen, zeigen die Untersuchungen 
von Paxeus /1996b, zitiert in Thornton et al. 2001/. Hier wurden in Abwässern einer Auto-
waschanlage Benzolgehalte von 10 bis 20 µg/l und Toluolgehalte von 50 bis 80 µg/l gefun-
den. In einem neueren Untersuchungsprogramm aus Sachsen (2002-2004) wurden in Klär-
anlagenabläufen überwiegend BTXE-Konzentrationen (o-Xylol, Benzol u.a.) unterhalb der 
Bestimmungsgrenzen von 1 µg/l gefunden /LAWA 2005/. Mit dem Verbleib von BTXE-
Verbindungen in Kläranlagen beschäftigt sich eine Untersuchung von Melcer et al. /1999, 
zitiert in Thornton et al. 2001/. Danach wird der Rückhalt von Toluol zu 1,2 % über Strippung 
und zu 98,6 % über biologischen Abbau erreicht; beim p,m-Xylol liegen diese Werte in ähnli-
chen Größenordnungen (Strippung: 1,3 %; biologischer Abbau: 98,1 %). 
Im Klärschlamm werden vergleichsweise hohe BTXE-Gehalte gefunden. Nach ATV /1991/ 
liegen die Benzolkonzentrationen bei ca. 1,5 mg/kg TS und die Toluolkonzentrationen zwi-
schen 15 und 24 mg/kg TS. In einer Literaturzusammenstellung von Brauer /1996/ werden 
für deutsche Klärschlämme mittlere Benzolgehalte von 0,5 mg/kg TS (0,02 bis 20 mg/kg) und 
Toluolgehalte von 15 mg/kg TS (0,04 bis 19.200 mg/kg) genannt. 
In oberirdischen Gewässern treten BTXE-Verbindungen in Konzentrationsbereichen von 0,1 
bis 1 µg/l auf /URömpp 2000/. Im Rhein (2000) werden Maximalgehalte für Benzol (0,26 
µg/l), Touluol (0,13 µg/l) und m,p-Xylol (0,11 µg/l) angegeben. In der Lippe lag der maximale 
Benzolgehalt im Jahr 2000 bei 0,2 µg/l /LUA NRW 2002/. 
 
Fazit 
Im Abwassersystem spielen BTXE-Verbindungen allgemein nur eine untergeordnete Rolle, 
da sie überwiegend in der Gasphase vorliegen oder in der Klärwerkspassage biologisch ab-
gebaut werden. Die zu erwartenden Einträge aus den Abwasserentsorgungssystemen sind 





Moschusstoffe sind eine Gruppe von Einzelverbindungen, die vor allem als synthetische Par-
fümgrundstoffe eingesetzt wurden. Dominant ist das Moschus-Xylol (67 %), weitere Verbin-
dungen sind das Moschus-Keton, das Moschus-Ambrette, das Moschus-Mosken und das 
Moschus-Tibeten. Heute werden zunehmend die polycyclischen Verbindungen (z.B. AHTN: 
7-Acetyl-1,1,3,4,4,6-hexamethyltetralin) eingesetzt. Allen Verbindungen gemeinsam ist die 















Abbildung 3-11: Chemische Struktur von Moschus-Xylol und AHTN 
 
Rechtliche Regelungen und andere Vorgaben 
Da Moschus-Xylol strukturell ähnlich zum Sprengstoff TNT (Trinitrotoluol) ist, gilt es nach 
Sprengstoffgesetz als explosionsgefährlich /Kollotzek et al. 1998/. Die meisten Regelungen 
betreffen allerdings den Haupteinsatz in Kosmetika und Waschmitteln. In Japan wurde auf 
Grund erhöhter Gehalte in Fischen sehr früh (80er Jahre) der Einsatz von Moschusverbin-
dungen verboten /Kollotzek et al. 1998/. In Deutschland ist laut Kosmetik-Verordnung der 
Einsatz von Moschus-Ambrette, Moschus-Mosken und Moschus-Tibeten in Kosmetika ver-
boten. Für Moschus-Keton und Moschus-Xylol existieren zugelassene Höchstmengen im 
Produkt /Kosmetik-VO 1997/. 
 
Wirkungen 
Es gibt Hinweise auf carcinogene Wirkungen von Moschus-Xylol an Mäusen, weiterhin ist 
der Biokonzentrationsfaktor sehr hoch und in gleichen Größenordnungen wie bei den PCB 
/Kollotzek et al. 1998/.  
Die Einschätzung der Relevanz von Moschus-Xylol für Klärschlamm ergab eine Einstufung in 
Klasse III (Stoffe mit Informationsbedarf) wegen hoher Persistenz und unzureichender Da-
tenlage zu Gehalten im Klärschlamm. Die akute Säugertoxizität von Moschus-Xylol wird zwar 
als gering bezeichnet, es besteht aber ein Verdacht auf eine endokrine Wirkung. Weiterhin 
wurden die Ökotoxizität (aquatisch) und die Bioakkumulation hoch eingestuft /UMK-AG 
1997/. 
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Die Risikoabschätzung gemäß Technical Guidance Document (TGD) ergibt PNEC-
Konzentrationen für das Moschus-Xylol von 1,1 µg/l und für das Moschus-Keton von 6,3 µg/l. 
Dieser Wert beläuft sich beim AHTN auf 3,5 µg/l. Die berechneten PEC/PNEC-Verhältnisse 
weisen gegenwärtig nicht auf ein erhöhtes toxisches Risiko hin /Ternes et al. 2003, OSPAR 
2000/. 
 
Herkunft, Aufkommen und Verteilung  
Moschusverbindungen werden vor allem als synthetisch hergestellte Parfümgrundstoffe in 
Kosmetika und Waschmitteln eingesetzt. Ferner finden sie Verwendung als Geschmacks-
stoffe, Pestizide und Sprengstoffe. Entsprechend ihrem Haupteinsatz finden sich Moschus-
verbindungen vor allem im Schmutzwasser und gelangen von dort in Kläranlagen. Auf Grund 
ihrer stofflichen Eigenschaften wird überwiegend von einer Sorption an den Schlamm aus-
gegangen. Ein biologischer Abbau im Klärprozess ist von untergeordneter Bedeutung 
/Kollotzek et al. 1998/. 
Neuere Untersuchungen in 17 bayerischen Kläranlagen zeigen, dass Nitromoschusverbin-
dungen, wie das Moschus-Xylol, bereits von den Ersatzstoffen der polycyclischen Moschus-
verbindungen verdrängt wurden. Diese machen im Vergleich zu den Nitroverbindungen be-
reits über 90 % der gesamten Moschusbelastung aus. Weiterhin wird aus den Ergebnissen 
deutlich, dass die Konzentrationen für die betrachteten Kläranlagen nur gering schwanken, 
ein Hinweis für den gleichmäßigen Eintrag durch das häusliche Schmutzwasser /Metzner 
2003/. 
Diese Tendenz wird durch neuere Untersuchungen aus NRW bestätigt. Hier fanden sich im 
Zulauf von zwei Kläranlagen Konzentrationen an Moschus-Keton von 68 bis 115 ng/l, wäh-
rend diese für den polycyclischen Ersatzstoff HHCB (1,3,4,6,7,8,-Hexahydro-4,6,6,7,8,8,-
hexamethyl-cyclopenta-(g)-2-benzopyran) bei 2.400 bis 4.600 ng/l lagen. Beide Verbindun-
gen wurden in den Kläranlagen gut zurückgehalten, vorwiegend durch den Prozess der 
Sorption an den Klärschlamm (Moschus-Keton: 50 bis 80 %; HHCB: 64 bis 75 %) /MUNLV 
2004/. Auch in Kläranlagenabläufen in Hessen (Untersuchungsjahr 2000) werden HHCB-
Konzentrationen von 780 ng/l detektiert /LAWA 2005/. 
Durch den Eintrag aus Kläranlagen werden auch in Oberflächengewässern signifikante 
Mengen an Moschus-Duftstoffen gefunden. So wurden im Jahr 1996 in Gewässern im Raum 
Berlin HHCB-Konzentrationen von 0,8 µg/l (max. 12,5 µg/l) festgestellt /Heber et al. 1999, 
zitiert in Ternes et al. 2003/. 
 
Fazit 
Durch den Haupteinsatz als Inhaltstoffe in Kosmetika und Waschmitteln werden Moschus-
verbindungen vorwiegend im Schmutzwasser gefunden. Es gibt nur wenige Untersuchungen 
zu Mischwasser bzw. Mischwasserüberläufen.  
In der Klärwerkspassage wird überwiegend von einer Anreicherung im Klärschlamm ausge-
gangen. Die Auswirkungen möglicher Belastungen aus dem Klärschlamm auf das Boden-
/Grundwassersystem bei landwirtschaftlicher Verwertung sind bislang völlig unbekannt. 
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Bei einigen Nitromoschusverbindungen gibt es Hinweise auf endokrine Wirkungen und ein 
gentoxisches Potenzial. Trotz der geringen Datenlage zu Aufkommen und Wirkungen wird 
ein Verzicht auf Herstellung und Einsatz von Moschus-Xylol empfohlen /Kollotzek et al. 
1998/. Dies hat bereits zu deutlich geringeren Belastungen in deutschen Kläranlagen geführt. 
 
Die Ersatzstoffe - die polycyclischen Moschusverbindungen (AHTD, HHCB u.a)- sind 
bislang wenig im Abwassersystem untersucht. Sie stellen heute vermutlich den Hauptanteil 
an Moschusduftstoffen in Kläranlagenzu- und -abläufen dar.  
In klärschlammgedüngten Böden in Baden-Württemberg werden bereits jetzt höhere Kon-
zentrationen von AHTD und HHCB als in den Referenzbodenflächen ohne Klärschlammver-
wertung gefunden. Dies kann als deutlicher Hinweis auf eine mögliche Anreicherung dieser 
neuen Stoffgruppe im Boden angesehen werden /LfU BW 2003/.  
Nach Einschätzung der SCCNFP (Scientific Comittee on Cosmetic Products and Non-Food 
Products) gelten die Stoffe AHTN (Tonalid) und HHCB (Galaxolid) in bestimmten Konzentra-
tionen für den Menschen als weitgehend toxikologisch unbedenklich /SCCNFP 2002 a und 
b/. Neuere in vitro-Untersuchungen zeigen für AHTN und HHCB schwache estrogene bzw. 
antiestrogene Wirkungen an. Es bedarf allerdings weiterer Untersuchungen zur Abklärung 
dieser Effekte /LfU BW 2003/. Über weitere mögliche ökotoxische Wirkungen liegen bislang 
sehr wenige Daten vor. 
 
 
3.2.8 Bromierte Flammschutzmittel (Polybromierte Diphenylether, po-
lybromierte Biphenyle, Bromphenole) 
 
Die bromierten Flammschutzmittel finden eine weite Anwendung bei der Ausrüstung von 
Polymeren, insbesondere bei der Brandschutzausrüstung im Baubereich; ihre Produktion hat 
in den letzten Jahren deutlich zugenommen. Es lassen sich additive und reaktive Flamm-
schutzmittel unterscheiden. Die reaktiven Substanzen sind Reaktionspartner bei der Polyme-
risationsreaktion und werden in die Kunststoffmatrix eingebaut, deshalb sind sie vergleichs-
weise immobil und werden nur in geringem Umfang wieder abgegeben. Im Unterschied dazu 
werden additive Flammschutzmittel dem fertigen Polymer beigemischt; ein möglicher Eintrag 
in die Umwelt ist damit durch Auslaugung bzw. Auswaschung wesentlich erleichtert 
/Kollotzek et al. 1998/.  
Bromierte Flammschutzmittel lassen sich in polybromierte Biphenyle, polybromierte Dipheny-
lether und Bromphenole unterscheiden. Die polybromierten Biphenyle werden wegen der 
möglichen Entstehung der hoch toxischen polybromierten Dibenzofurane nur noch in gerin-
gem Umfang angewendet. Auch die Bromphenole werden nur noch in geringen Mengen 
produziert. Die dominante Substanzgruppe sind die polybromierten Diphenylether (PBDE) 
mit den wichtigen Einzelsubstanzen Pentabromdiphenylether (PentaBDE), Octabrom-
diphenylether (OctaBDE) und Decabromdiphenylether (DecaBDE) /Kollotzek et al. 1998/. Die 
Wasserlöslichkeit von PentaBDE wird mit 13,3 µg/l angegeben, der log KOW-Wert liegt bei 
6,57 /BUWAL 2002/. Die polybromierten Diphenylether sind etwas besser biologisch abbau-
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bar als die strukturell ähnlichen PCB-Verbindungen (s.u.). Viele stofflichen Eigenschaften 
sind aber weitgehend vergleichbar /Birkett 2003a, zitiert in Birkett und Lester 2003/. 
 
O
Br x Br y Br x Br y  
 
Abbildung 3-12: Grundstruktur von Polybromierten Diphenylethern und Polybromierten Biphe-
nylen 
 
Rechtliche Regelungen und andere Vorgaben 
Die Einzelverbindung Pentabromdiphenylether (PentaBDE) ist als prioritäre gefährliche Sub-
stanz in der Liste der EG-Wasserrahmenrichtlinie aufgeführt /EU Kommission 2001a/. Der 
kürzlich publizierte AA EQS Wert für PentaBDE (annual average environmental quality stan-
dard for inland waters) liegt bei 0,0005 µg/l; im Maximum werden 1,4 µg/l toleriert /RL-EC/QS 
2004/. 
Des Weiteren sind die bromierten Diphenylether (PBDE) in die Liste der zu meldenden 
Schadstoffe im Kompartiment Wasser zur Erstellung eines Europäischen Schadstoffregisters 
(EPER) aufgenommen worden /EU Kommission 2000/.  
Von einem Arbeitskreis in Österreich (AK CHÜZ Arbeitskreis Chemie Überwachung Ziele) 
zur Umsetzung der EG-WRRL wird für Oberflächengewässer eine Umweltqualitätsnorm von 
0,5 µg/l (Summe pentabromierte Diphenylether) vorgeschlagen /AK CHÜZ 2003/. 
 
Wirkungen 
Mögliche Beeinträchtigungen aus PBDE-Belastungen ergeben sich vornehmlich aus der ho-
hen Persistenz und Anreicherungsfähigkeit dieser Verbindungen. Für einige Einzelsubstan-
zen werden Hinweise auf estrogene Wirkungen diskutiert. Es sind bislang nur wenige Infor-
mationen zu Langzeitwirkungen und einer möglichen Krebserzeugung verfügbar /BUWAL 
2002/. 
Die Einschätzung von Pentabromdiphenylether (PentaBDE) der UMK-AG geht für den 
Klärschlamm von den folgenden Annahmen aus: Die akute Säugertoxizität wird als gering, 
die Bioakkumulation wegen der hohen BCF-Werte (> 10.000) als vermutlich hoch einge-
schätzt. Es erfolgt eine Einstufung in Klasse III (Stoffe mit Informationsbedarf) wegen der 
hohen Persistenz und der unzureichenden Datenlage /UMK-AG 1997/. 
Bei der Ökotoxizität von PentaBDE werden EC50-Werte (Daphnien) bis 0,014 mg/l und 
NOEC (21-90 d) von 0,0053 bis 0,0089 mg/l angegeben /BUWAL 2002/. Einige Verbindun-
gen der polybromierten Diphenylether zeigen in vitro eine estrogene Wirkung /Meerts et al. 
2001, zitiert in Birkett und Lester 2003/. 
Weiterhin wird für das DecaBDE ein kanzerogenes Potenzial beschrieben /BUWAL 2002/. 
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Herkunft, Aufkommen und Verteilung  
Die bromierten Flammschutzmittel sind Zusatzstoffe in verschiedenen Kunststoffen (5 bis 
30 %), die als Brandschutzausrüstung im Bausektor verwandt werden (z.B. Dämmstoffe, 
Wand- und Deckenbeläge, Fassaden). 
Punktuelle Quellen kommen aus der Produktion und der Verarbeitung (Industriekläranlagen, 
Kunststoffverarbeitung). Ein weiterer Eintrag wird der Verwendung (z.B. Auslaugung von 
Textilien, Fassaden, Wasserrohre) zugesprochen. Nach der Entsorgung (z.B. Deponierung 
von Elektrogeräten) können weitere Emissionen auftreten /Hale et al. 2001, zitiert in Birkett 
und Lester 2003/. Die Gruppe der PBDE werden als Precursor für Dioxine bei der Abfall-
verbrennung diskutiert. 
Das Tribromphenol wird als Flammschutzmittel (Kunststoffe, Textilien) eingesetzt. Im Ver-
gleich zu den anderen bromierten Flammschutzmitteln spielt es eine untergeordnete Rolle, 
was die Einsatzmengen angeht. Trotzdem wird es in Abläufen von Kläranlagen (0,06 µg/l) 
und in deutschen Gewässern (bis 0,05 µg/l) gefunden /Ternes et al. 1998b/. 
Das Tetrabrombisphenol (TBBPA) wird ebenfalls als Flammschutzmittel eingesetzt. Es gilt 
als ökotoxikologisch relevant. In Klärschlämmen werden hohe Gehalte, auch in ländlichen 
Gebieten, bis 62,2 µg/kg TS gemessen (Mittel: 14 µg/kg TS) /Wizgall 2002/. 
Untersuchungen in baden-württembergischen Kläranlagen ergaben eine hohe Anreicherung 
von PBDE im Klärschlamm (bis zu 460 µg/kg TS, Mittel: 100 µg/kg TS); im Ablauf sind nur 
noch geringe Gehalte feststellbar (< 1 ng/l) /Bolz et al. 2002, Wizgall 2002/. In weiteren Stu-
dien werden PBDE-Konzentrationen im Klärschlamm von 5 bis max. 70 µg/kg TS genannt 
/LfU BW 2003/. Die PBDE-Gehalte in schwedischen Klärschlämmen lagen unterhalb der 
Nachweisgrenze bis 450 µg/kg TS /Thornton et al. 2001, Oberg et al. 2002, zitiert in Birkett 
und Lester 2003/.  
In Kläranlagenabläufen werden PBDE bislang sehr wenig untersucht. Ein von 2002 bis 2004 
durchgeführtes Messprogramm in Sachsen ergab PentaBDE-Konzentrationen von 0,0008 
µg/l im Ablauf von 4 Kläranlagen /LAWA 2005/. 
In Gewässersedimenten wird eine hohe Schwankungsbreite an PBDE-Konzentrationen von 
< 20 bis 1.700 µg/kg TS festgestellt /Birkett 2003b, zitiert in Birkett und Lester 2003/. In der 
wässrigen Phase von Oberflächengewässern (Baden-Württemberg) werden PBDE-




Entsprechend den Herkunftsmöglichkeiten ist das Auftreten von Einzelverbindungen der 
bromierten Flammschutzmittel in Schmutzwasser und Oberflächenabfluss möglich. Aller-
dings existieren bislang fast keine Messungen zu dieser Substanzgruppe.  
In Kläranlagen wird aufgrund der Stoffeigenschaften eine vorwiegende Sorption an den Klär-
schlamm vermutet. Hohe PBDE-Gehalte in Fischen zeigen die signifikanten Anreicherungs-
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3.2.9 Chlorparaffine  
 
Chlorparaffine sind ein Substanzgemisch von Polychlor-n-Alkanen mit unterschiedlichen Ket-
tenlängen und individuell unterschiedlichen Chlorgehalten in den einzelnen Molekülen und 
unterschiedlichen Positionen der Chloratome innerhalb der Moleküle. Es können vier Grup-
pen unterschieden werden /Kollotzek et al. 1998/: 
• C10-C13 (kurz) mit Chlorgehalten von 48-71 % 
• C14-C17 (mittel) mit Chlorgehalten von 40-59 % 
• > C17 (lang, flüssig) mit Chlorgehalten von 26-59 % 
• > C17 (lang, fest) mit Chlorgehalten von 10-20 % bzw. 69-72 % 
 
Rechtliche Regelungen und andere Vorgaben 
Das von der OSPARCOM (Oslo-Paris Kommission zur Verhütung von Meeresverschmut-
zungen des Nordwestatlantiks) beschlossene Verbot kurzkettiger Chlorparaffine bis 1999 
und der Produktionsverzicht des einzigen deutschen Herstellers bis Ende 1998 werden zu 
einer deutlichen Reduktion der Einträge von Chlorparaffinen in Deutschland führen 
/Bundesumweltministerium 1999/. 
In Deutschland ist durch eine Verordnung das Einsatzverbot von kurzkettigen Chlorparaffi-
nen in der Metall- und Lederverarbeitung ab Mitte 2003 geplant. 
Des Weiteren sind die Chloralkane (C10-C13) als prioritäre gefährliche Substanzen in die Liste 
der EG-Wasserrahmenrichtlinie aufgenommen worden /EU Kommission 2001a/. Auch in der 
Liste der zu meldenden Schadstoffe im Kompartiment Wasser zur Erstellung eines Europäi-
schen Schadstoffregisters (EPER) sind Chloralkane (C10-C13) aufgeführt /EU Kommission 
2000/. 
Von einem Arbeitskreis in Österreich (AK CHÜZ Arbeitskreis Chemie Überwachung Ziele) 
wird für Oberflächengewässer eine Umweltqualitätsnorm von 0,5 µg/l (Summe Chloralkane 
C10-C13) vorgeschlagen /AK CHÜZ 2003/. 
 
Wirkungen 
Bei den Chlorparaffinen gilt die Säugertoxizität (subchronisch) als hoch, da ein begründeter 
Verdacht auf eine carcinogene Wirkung besteht. Die aquatische Ökotoxizität wird ebenfalls 
als hoch eingeschätzt (WGK 3 für C10-C13, WGK 1 für C > 17). Die Einstufung in Klasse III 
(Stoffe mit Informationsbedarf) nach der Relevanz für Klärschlamm erfolgt wegen der hohen 
Persistenz und der unzureichenden Datenlage /UMK-AG 1997/. 
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Herkunft, Aufkommen und Verteilung  
Die geschätzte Produktion in BRD (West) lag 1991 bei 20-30.000 t/a; die Tendenz ist stark 
rückläufig durch die Ankündigung verschiedener Unternehmen, die Produktion aufzugeben. 
Chlorparaffine werden vorwiegend als sekundäre Weichmacher zusammen mit den primären 
Weichmachern (Phthalate) in Kunststoffen, vor allem bei Weich-PVC (Bodenbeläge u.a.), 
verwendet. Zusammen mit dem Einsatz als Additive in Lacken und Beschichtungen und 
Dichtmassen macht dies ca. 70 % des Chlorparaffineinsatzes aus. Die weiteren Anwendun-
gen als Flammschutzmittel (beschichtete Textilien), in der Metallverarbeitung (Zusatz zu Ö-
len) und in Durchschlagpapieren (Lösemittel für Farben) machen ca. 30 % aus /Kollotzek et 
al. 1998/.  
Mögliche Einträge in die Hydrosphäre stammen entsprechend den Einsatzgebieten vor allem 
von den kürzerkettigen Produkten und von Auswaschungen aus behandelten Kunststoffen, 
Lacken, Beschichtungen und Fahrbahnbelägen. Dadurch besteht die Möglichkeit zum Ein-
trag in die Abwassersysteme; Messungen zur Bestätigung dieser Vermutung liegen bislang 
nicht vor. Weitere Einträge können aus industriellen und gewerblichen Abwässern resultie-
ren. Bei einer Behandlung dieser Abwässer ist von einer weitgehenden Verlagerung der 
meisten Chlorparaffine in den Klärschlamm auszugehen. Da diese industriellen Schlämme in 
Deutschland überwiegend verbrannt werden, sind hieraus weitere signifikante Einträge nicht 
zu erwarten. Vereinzelt können Chlorparaffine aus Deponien austreten /Kollotzek et al. 
1998/. 
In kommunalen Kläranlagen ist eine Anreicherung im Klärschlamm zu erwarten, aber bis auf 
Einzelnachweise sind hierzu bislang wenige Untersuchungen bekannt /Bundesumwelt-
ministerium 1999/. In einem industriellen Klärschlamm aus der Schweiz wurden 30 mg/kg TS 
und in einem Klärschlamm aus Neu-Ulm 65 mg/kg TS Chlorparaffine gefunden /Kollotzek et 
al. 1998/. Bei Aufbringung auf den Boden ist von einer geringen Abbaubarkeit und von einer 
geringen Mobilität vom Boden ins Grundwasser auszugehen. 
In Fließgewässern in Deutschland (Lech) wurden Chlorparaffinkonzentrationen von 0,5 bis 




Die Datenlage zum Aufkommen von Chlorparaffinen in den Teilsystemen der Abwasserent-
sorgungssysteme ist extrem gering. Deshalb sind Aussagen zu der Relevanz dieser Verbin-
dungsklasse nicht zu treffen. 
Der Ausstieg aus der Chlorparaffinproduktion des einzigen deutschen Herstellers und das 
Anwendungsverbot von kurzkettigen Chlorparaffinen aus dem Jahr 1999 lässt eine rückläufi-
ge Tendenz des Aufkommens in Deutschland erwarten. Die Gehalte von Sedimenten und 
Wasserphase von Oberflächengewässern zeigen bereits deutlich sinkende Tendenz 
/Kollotzek et al. 1998/. 
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3.2.10 Polychlorierte Biphenyle (PCB) 
 
Polychlorierte Biphenyle (PCB) sind Gemische aus Isomeren des Biphenyls, bei denen meh-
rere Wasserstoffatome durch Chloratome ersetzt wurden. Je nach Chlorierungsstufe fallen 
bei der Produktion Gemische mit Chlorgehalten zwischen 21 und 68 % an. PCB können als 
209 verschiedene Kongenere auftreten. Die Einteilung erfolgt nach Ballschmiter mit Num-
mern (Nr. 1 bis 209) oder durch eine 4-ziffrige Kennzahl analog zum Handelsprodukt Aroch-
lor /Römpp 1995/. 
 
 
Abbildung 3-13: Chemische Grundstruktur von PCB-Verbindungen 
 
Wichtige Stoffeigenschaftsgrößen  
PCB sind Flüssigkeiten mit einem niedrigem Dampfdruck, einer hohen Viskosität und einer 
flammhemmenden Wirkung. Mit organischen Lösungsmitteln sind sie gut, mit wässrigen 
kaum löslich (Löslichkeit je nach Einzelverbindung zwischen 0,1 µg/l und 6 mg/l). Die Nei-
gung zur Persistenz bzw. Bioakkumulation ist generell hoch und nimmt mit höherem Chlor-
gehalt zu. PCB haben eine hohe chemische und thermische Stabilität /URömpp 2000/. 
Eine Untergruppe der PCB, die in jüngster Zeit besonders betrachtet werden, sind die sog. 
dioxinähnlichen PCB. Auf Grund des Fehlens eines Chloratoms in der ortho-Position (Posi-
tion Nr, 2;2´;6;6´) liegen die Phenylringe in einer Ebene. Diese strukturelle Eigenschaft führt 
räumlich betrachtet zu einem planaren PCB-Molekül, das sich molekularbiologisch wie das 
ebenfalls planare 2,3,7,8-Tetrachlordibenzo-p-dioxin (TCDD) verhält. Das TCDD ist die toxi-
kologisch relevanteste Dioxinverbindung und wurde durch das Seveso-Unglück weltbekannt 
(siehe Kapitel 3.2.11). Um die Toxizität der planaren PCB-Kongenere auszudrücken, wurden 
sog. Toxizitätsäquivalente (TEF) mit Bezug zum TCDD (TEF=1) eingeführt. Diese liegen für 
verschiedene non-ortho-PCB zwischen 0,01 und 0,1 /Fent 1998/. 
 
Rechtliche Regelungen und andere Vorgaben 
In Europa werden die Herstellung, Inverkehrbringung und Verwendung seit einigen Jahren 
durch mehrere Regelungen stark begrenzt. PCB gehören zu den Persistenten Organischen 
Schadstoffen (POP) und sind damit aufgeführt im Stockholmer Abkommen über Persistente 
Organische Schadstoffe /UBA 2003b/. Entsprechend ihrem überwiegenden Vorkommen in 
den festen Matrices der Umwelt sind PCB in der Bundesbodenschutzverordnung aufgeführt. 
Des Weiteren werden zukünftig Regelungen zur Entsorgung von PCB-haltigen Materialien 
an Bedeutung gewinnen. Ein Überblick über eine Auswahl an Vorgaben und Regelungen 
wird in Tabelle 3-11 gegeben.  
 
Cl n Cl m
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Tabelle 3-11: Auswahl an rechtlichen Regelungen und anderen Vorgaben zu PCB-
Verbindungen 
Regelung Summe PCB bzw. Einzelsubstanz Literatur 
D, Gefahrstoff-VO, Chemikalienverbots-
VO (früher PCB-Verordnung) 
Weitgehendes Verbot (Ausnahmen) der 






Begrenzung des zulässigen PCB-
Gehaltes für eine Altölaufbereitung oder 
Einstufung in Sonderabfall 
/AltölV 1987/ 
D, Gewässer, IKSR, Prioritäre Stoffe gelistet /UBA 2001b/ 
USA, Gewässer, EPA-Richtwert  0,014 µg/l (Summe) /EPA 2002/ 
D, Trinkwasser-Verordnung  
 
0,1 µg/l (Einzelverbindung) 
0,5 µg/l (Summe) 
/TrinkwV 2001/ 
 
USA, Trinkwasser-Grenzwert  0,5 µg/l (Summe) /Makepeace et al. 1995/ 
D, Klärschlamm, KS-Verordnung 0,2 mg/kg TS  
(Summe 6 Verbindungen) 
/AbKlärV 1992/ 
EU, Klärschlamm, Working document 
on sludge 
0,8 mg/kg TS  
(Summe 7 Verbindungen) 
/EU 2000a/ 
 
D, Boden, Bundes-Bodenschutz- und 
Altlastenverordnung 
Prüfwerte für die direkte Aufnahme durch 
Mensch, unterteilt nach Flächennutzung 
0,4-40 mg/kg TS 
(Summe 6 Verbindungen) 
/BBodSchV 1999/ 
D, Bodensickerwasser, Bundes-
Bodenschutz- und Altlastenverordnung 
Prüfwerte für den Wirkungspfad Boden 
Grundwasser 
0,05 µg/l  
(Summe 6 Verbindungen) 
/BBodSchV 1999/ 
D, Abfälle, LAGA Merkblatt Entsorgung von PCB-haltigen Reststof-
fen und Abfällen 
/LAGA 1992/ 
EU, Abfälle, Richtlinie 96/59/EG Beseitigung PCB/PCT-haltiger Abfälle /EU 1996c/ 
IKSR: Internationale Kommission zum Schutz des Rheins; LAGA: Länderarbeitsgemeinschaft Abfall 
 
Wirkungen 
Akute humantoxische Wirkungen von PCB sind eher gering. Im Vordergrund stehen die 
längerfristigen Wirkungen. Chronische Vergiftungen zeigen sich in einer Chlorakne oder 
Schäden am Leber- und Nervensystem. Diese Effekte werden im Zusammenhang mit mögli-
chen Verunreinigungen mit Dioxinen diskutiert. Die Auswirkungen von PCB-Verbindungen 
am Menschen durch Massenvergiftungen infolge des Verzehrs von PCB-verunreinigtem 
Reisöl wurden 1968 in Japan (Yusho-Krankheit) und 1979 in Taiwan (Yu-Cheng) beobachtet. 
Auch hier wird eine Beteiligung von Dioxinen, die immer als Verunreinigungen in PCB vor-
kommen können, vermutet /URömpp 1993/. 
Weitere Wirkungen von PCB wurden am Tier im reproduktionstoxischen Bereich festgestellt. 
Einige Kongenere (di- und höher ortho-substituierte) weisen eine estrogene Aktivität auf, 
während die planaren non- und mono-ortho-substituierten PCB eine antiestrogene Wirkung 
aufweisen /Schäfer et al. 1996/. 
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Epidemiologische Studien brachten keinen Nachweis für eine carcinogene Wirkung beim 
Menschen /URömpp 1993/. Am Tier wurden bei PCB-Verbindungen mit einem Chlorgehalt 
von 60 % carcinogene Wirkungen festgestellt. PCB gelten dabei als sog. Tumorpromotoren 
/Fent 1998/. Insgesamt werden damit PCB als Stoffe mit einem begründeten Verdacht auf 
ein krebserzeugendes Potenzial eingestuft /URömpp 2000/. 
Aus ökotoxikologischer Sicht werden akute Wirkungen im Gewässer ab ca. 2 bis 400 µg/l 
und chronische Wirkungen ab ca. 0,2 bis 15 µg/l festgestellt. In einer Studie des LfU in Ba-
den-Württemberg sind Toxizitätsdaten in Bezug auf terrestrische Organismen zusammenge-
stellt. Hier wird die hohe Schwankungsbreite der Wirkdaten geschildert und gefordert, weite-
re bodenbiologische Untersuchungen durchzuführen /LfU BW 2003/. 
Eine der wichtigsten Eigenschaften der PCB aus human- und ökotoxikologischer Sicht sind 
ihre extrem langen Halbwertszeiten (10 bis 100 Jahre) in verschiedenen Umweltmedien und 
ihre Fähigkeit zur Bioakkumulation. Gerade in Gewässersystemen nehmen die PCB-Gehalte 
vom Plankton (8 bis 10 mg/kg TS) über Fische (1,0 bis 37 mg/kg TS) zu Seevögeln (110 
mg/kg TS) stark zu. Am Ende dieser Kette stehen höhere Säugetiere oder der Mensch 
/Bliefert 1997/. Mögliche Effekte erhöhter PCB-Belastungen auf die Reproduktionsfähigkeit 
und das Immunsystem von Meeressäugern werden diskutiert /Fent 1998/. Auch über Effekte 
auf estrogene Systeme wird berichtet /Birkett 2003a, zitiert in Birkett und Lester 2003/. 
 
Herkunft, Aufkommen und Verteilung  
Allgemein überwiegen bei den PCB analog zu anderen organischen Schadstoffen (z.B. Di-
oxine und DDT) die anthropogenen Quellen.  
Bei der Verwendung von PCB existieren zwei Arten. In der geschlossenen Verwendung wer-
den PCB z.B. als Fluide in elektrischen Geräten eingesetzt, die Freisetzung erfolgt vor allem 
durch Leckagen, Unfälle und unsachgemäße Entsorgung. Bei der offenen Verwendung wer-
den PCB z.B. als Pestizidfüllstoffe und Flammhemmer eingesetzt, hier findet die Freisetzung 
über Deponien oder über die Luft statt. Weitere Einträge - allerdings in geringeren Umfang - 
stammen aus der Abfallverbrennung, der Klärschlammausbringung und der Altölverbrennung 
/EU Kommission 2001b/. 
Bis heute sind die PCB-Einträge durch die zahlreichen Herstellungs- und Anwendungsverbo-
te bzw. -beschränkungen deutlich gesenkt worden, allerdings sinken die Gehalte gegenwär-
tig nicht mehr signifikant. Eine zukünftig wichtige Quelle werden PCB-Abfallstoffe (z.B. Elekt-
ronikgeräte) sein; hier wird es auf sichere Entsorgungsstrategien ankommen. Bei der 
Verbrennung von PCB-haltigen Materialien besteht das Potenzial zur Bildung von Dioxinen, 
allerdings lässt sich dieser Effekt durch die Einhaltung vorgeschriebener Prozessparameter 
weitgehend verhindern /UBA 2003b/. Weitere Einträge aus den natürlichen PCB-Speichern 
(z.B. Gewässersediment) werden auch langfristig zu messbaren PCB-Belastungen in den 
Umweltkompartimenten führen. 
Die Langlebigkeit der PCB-Verbindungen ist vor allem bedingt durch ihre geringe Abbaubar-
keit. Sie ist generell bei den niedrig chlorierten Kongeneren etwas höher als bei den höher 
chlorierten Kongeneren. Der biologische Abbau von PCB unter anaeroben Bedingungen ist 
gering, der abiotische Abbau (Photodechlorierung) ist ebenfalls sehr langsam. 
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Durch ihre Persistenz und den überwiegend partikulären Transport werden PCB ubiquitär 
verteilt, selbst im Fettgewebe arktischer Säuger (z.B. Robben) sind sie zu finden /UBA 
2003b/. Entsprechend der Eigenschaft, überwiegend mit Feststoffen transportiert zu werden, 
findet man PCB vor allem in den Feststoffmatrices Gewässersediment, Klärschlamm und 
Boden. Hier sind die meisten Untersuchungen durchgeführt worden, wenige Daten gibt es 
zum Aufkommen in Schmutzwasser, Mischwasser und in Mischwasserentlastungen sowie 
Oberflächenabflüssen.  
Ein allgemeines Problem bei der Auswertung von Messdaten besteht in der häufig fehlenden 
Angabe der Anzahl der berücksichtigten Kongenere. Einige Messprogramme erfassen ledig-
lich eine geringe Anzahl der 209 möglichen Einzelverbindungen und berechnen eine Ge-
samtkonzentration an PCB; andere Studien geben einen Gesamt-PCB-Wert an, der sich 
allerdings auf die jeweils geltende Regelung bezieht. So berücksichtigt der Grenzwert der 
Klärschlammverordnung 6 Kongenere der PCB, viele Messungen zum Gesamt-PCB-Gehalt 
in Klärschlämmen sind also nur auf diese Verbindungen beschränkt. Insgesamt ist es damit 
schwierig, PCB-Konzentrationen innerhalb einer Matrix und verschiedener Kompartimente 
miteinander zu vergleichen. 
Da PCB auch luftseitig über weite Strecken transportiert werden können, werden in Nieder-
schlägen vereinzelt PCB-Konzentrationen festgestellt. In Regenproben konnten Gehalte von 
ca. 25 bis 75 ng/l gemessen werden /AGW 1996/. 
Dadurch können PCB grundsätzlich auch in Oberflächenabflüssen vorkommen. Es liegen 
allerdings äußerst wenige Messwerte in dieser Abflussart vor. In einer Literaturzusammen-
stellung von Makepeace et al. /1995/ werden PCB-Konzentrationen von 26,9 bis 1.120 ng/l 
angegeben. Die Autoren schätzen die Relevanz aus Oberflächenabflüssen für den Men-
schen als gering und für die aquatischen Lebensgemeinschaften als hoch ein. In einer Zu-
sammenstellung aus der Schweiz zu Straßenabflüssen werden PCB-Gehalte von 372 ng/l 
(38 bis 2.600 ng/l) angeführt /AGW 1996/. In einer Untersuchung aus Kanada (Great Lakes 
Einzugsgebiet) wurden PCB-Konzentrationen von 14 ng/l in Oberflächenabflüssen aus einer 
Mischfläche gefunden /Marsalek und Schroeter 1988/. 
Für den Mischwasserabfluss existieren fast keine Untersuchungen zur PCB-Belastung. 
Kari und Herrmann /1989/ geben 170 bis 390 ng/l PCB im Mischwasser an, davon sind 48 
bis 60 ng/l gelöst. Des Weiteren vermuten sie, dass PCB im Mischwasserkanal überwiegend 
an den organischen Überzügen von Feststoffpartikeln transportiert werden. Ein indirekter 
Hinweis auf die Bedeutung dieses Eintragspfades findet sich in einer Studie von Huntley et 
al. /1997/. Hier wurden in Gewässersedimenten im Abstrom von Mischwasserentlastungen 
erhöhte PCB-Belastungen nachgewiesen (s.u.). 
Dies wird auch durch den Vergleich der PCB-Konzentrationen (Summe von 7 Verbindungen) 
im Zulauf der Kläranlage bei Trocken- und Regenwetter bestätigt. Während diese bei Tro-
ckenwetter zwischen 15 und 26 ng/l liegen, erhöhen sie sich bei Regenwetter auf 31,5 bis 53 
ng/l, vorwiegend verursacht durch den niederschlagsbedingten PCB-Eintrag von den Ober-
flächen /Langford und Lester 2003/. 
In Kläranlagen wird von einem hohen Rückhaltevermögen für PCB ausgegangen (ca. 50 bis 
90 %), überwiegend durch Verlagerung in den Klärschlamm /ATV 1991, van Luis und van 
Starkenburg 1984, Langford und Lester 2003/. Generell ist eine deutliche Reduktion der Zu-
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laufbelastung durch Maßnahmen im Indirekteinleiterbereich (Abwassersatzungen) zu beo-
bachten. Dies zeigt sich auch beim Vergleich von älteren zu neueren Messprogrammen.  
Während 1983 in den Niederlanden im Zulauf einer Kläranlagen noch 470 ng/l (Summe 4 
PCB) /van Luin und van Starkenburg 1984/ und 1981 in England noch 47 bis 92 ng/l (Sum-
me PCB) /McIntyre et al. 1981, zitiert in Pham und Proulx 1997/ gefunden wurden, lag dieser 
Wert 1997 nur noch bei 17 ng/l (Summe 209 PCB) /Pham und Proulx 1997/.  
Auch die Ablaufkonzentrationen verringern sich von 46 ng/l (1983; Niederlande, Summe 4 
PCB) /van Luin und van Starkenburg 1984/ auf 6 ng/l (1997; Kanada, Summe 209 PCB) 
/Pham und Proulx 1997/. 
In einer weiteren ausländischen Kläranlage belaufen sich die PCB-Zulaufkonzentrationen auf 
10,3 bis 20,0 ng/l, während die Ablaufkonzentrationen zwischen 3,6 und 8,4 ng/l liegen 
/Garia-Guitierrez et al. 1982, zitiert in Langford und Lester 2003/. 
Im Zulauf einer Kläranlage in Frankreich wurden PCB-Konzentrationen (Summe von 7 Ver-
bindungen) von 10 bis 180 ng/l gemessen /Blanchard et al. 2001/. 
Neuere Untersuchungen aus Sachsen (2002-2004) bestätigen diesen Trend. Hier wurden in 
Kläranlagenabläufen nur noch PCB-Konzentrationen unterhalb der Bestimmungsgrenze (3 
ng/l) detektiert /LAWA 2005/.  
Im Klärschlamm findet entsprechend den Stoffeigenschaften von PCB eine Anreicherung 
statt. Klärschlämme zur landwirtschaftlichen Verwertung sind in Deutschland mit einem 
Grenzwert von 0,2 mg/kg TS (sechs Einzelverbindungen) belegt. In einer Zusammenstellung 
von PCB-Gehalten deutscher Klärschlämme von 1989 bis 1996 wird eine deutliche Abnahme 
der Gehalte bei allen sechs Einzelkongeneren beschrieben. Allerdings ist diese Abnahme in 
den letzten beiden Berichtsjahren nicht weiter zu beobachten, so dass von einer gleichblei-
benden Belastung bis heute ausgegangen werden muss /Bundesumweltministerium 1999/. 
In einer neueren Untersuchung (Bezugsjahr 2000) aus Nordrhein-Westfalen wird deutlich, 
dass die Grenzwerte der Klärschlamm-VO (0,2 mg/kg TS) und der EU-Richtlinie (0,8 mg/kg 
TS) unterschritten werden. Die 90%-Perzentil-Werte liegen unter 0,125 mg/kg TS /Stock et 
al. 2002/. In Klärschlämmen aus Hessen wurden im Untersuchungszeitraum 2000 bis 2001 
ebenfalls geringe PCB-Konzentrationen (Summe 6 Verbindungen) von 0,11 mg/kg TS 
(0,068-0,167) gemessen /Braunisch et al. 2003/. Thornton et al. /2001/ nennen für Europa 
mittlere PCB-Gehalte von 0,09 mg/kg TS in Klärschlämmen. 
Für Oberflächengewässer existiert eine Zielvorgabe der IKSR für sechs PCB-Einzelstoffe 
von 0,1 ng/l /Deutsche Kommission zur Reinhaltung des Rheins 2001b/. Im Bericht der Inter-
nationalen Kommission zur Reinhaltung des Rheins (IKSR) /1999/ werden die Veränderun-
gen der eintragenden PCB-Frachten aus industriellen und kommunalen punktuellen Einlei-
tern von 1985 bis 1996 dargestellt. Danach wurden 1985 3.303 kg/a PCB eingetragen; die-
ser Wert wurde bis 1996 auf 24 kg/a deutlich reduziert. Obwohl dies eine drastische Verrin-
gerung darstellt, werden von 1990 bis 2000 weiterhin die Zielvorgaben der IKSR in der Was-
serphase um das Zweifache überschritten /IKSR 2002/. Diese Belastung wird nicht neuen 
Einträgen zugesprochen, sondern ergibt sich vorwiegend aus der Remobilisierung aus dem 
höher belasteten Gewässersediment bei höheren Abflüssen. 
Generell wird deutschlandweit auch in Gewässersedimenten ein Rückgang der PCB-
Belastung festgestellt. Die Mittelwerte im Rhein lagen 1990 bei 120 µg/kg TS und verringer-
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ten sich bis 1995 auf 60 µg/kg TS /LUA NRW 2002/. In Gewässersedimenten in Abschnitten 
unterhalb von Regenentlastungen wurden in den USA deutlich erhöhte PCB-Gehalte ge-
messen. Dies wird als Hinweis auf die mögliche Bedeutung der Mischwasserentlastung für 
PCB-Einträge in Gewässer gewertet. Allerdings ist zu berücksichtigen, dass in diesem Ein-




PCB-Verbindungen haben ausgeprägte humantoxische Eigenschaften (Auswirkungen auf 
das Nervensystem, reproduktionstoxische und endokrine Auswirkungen). Damit sind sie wei-
terhin, insbesondere für empfindliche Gruppen wie Säuglinge, relevant. Der Mensch nimmt 
PCB überwiegend aus der Nahrung auf. 
Bedingt durch zahlreiche rechtliche Regelungen sind große Erfolge in der Verminderung von 
PCB-Einträgen aus dem industriellen Bereich festzustellen. Maßnahmen zur Reduktion an 
den Entstehungs- und Verwendungsquellen sind in Deutschland in der Vergangenheit weit-
gehend durchgeführt worden. Dadurch rücken zukünftig die nicht industriellen Einträge stär-
ker in den Vordergrund. Inwieweit sie auch heute noch in den Komponenten der Abwasser-
entsorgungssysteme (Mischwasserentlastungen u.a.) in relevanten Mengen vorkommen ist 
weitgehend ungeklärt. 
PCB sind extrem akkumulierende Substanzen, die sich in Nahrungsketten signifikant anrei-
chern. Aus den wesentlichen PCB-Speichern des Wasserkreislaufs, z.B. den Gewässerse-
dimenten, werden langfristig weitere - wenn auch geringere - PCB-Einträge zu erwarten sein. 
Ein weiterer Aspekt ist die Tatsache, dass PCB-haltige Geräte und Materialien in nächster 
Zeit das Abfallstadium erreichen. Hieraus ergibt sich die Notwendigkeit einer ordnungsge-
mäßen Entsorgung, um weitere Einträge zu minimieren. 
Insgesamt werden dadurch die PCB-Belastungen in den Umweltkompartimenten zukünftig 
langsamer als in den letzten 20 Jahren zurückgehen. Damit können PCB als typische Altstof-
fe angesehen werden, die in einigen Kompartimenten des Wasserkreislaufs weiterhin auftre-
ten. Inwieweit sie auch heute noch in den niederschlagsbedingten Emissionen aus den Ab-






Der Begriff Dioxine ist eine Sammelbezeichnung für Polychlorierte Dibenzo-1,4-dioxine 
(PCDD) und Dibenzofurane (PCDF). Beide Verbindungsklassen umfassen eine größere 
Zahl von Kongeneren (Homologen), die sich durch die Zahl der Chloratome unterschieden 
(75 PCDD, 135 PCDF). Anstelle der Chlorverbindungen können auch bromierte und ge-
mischte (chlorierte und bromierte) Derivate auftreten. Die Einzelverbindungen der Dioxine 
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unterscheiden sich signifikant in ihren chemisch/physikalischen Eigenschaften (z.B. Lipophi-
lie) sowie der toxischen Wirkungen.  
Die bekannteste Einzelverbindung der Dioxine ist das 2,3,7,8-Tetrachlordibenzo-1,4-dioxin 
("Sevesodioxin"/TCDD). Es hat die höchste Toxizität  für Mensch, Säuger und weitere Tiere 
des Ökosystems; andere Einzelverbindungen (z.B. Octachlordibenzo-p-dioxin (OCDD) ha-
ben eine wesentlich geringere Toxizität. Um dennoch die Gruppe der Dioxine bewerten zu 
können, wurden sog. Toxizitätsäquivalente (TEF) eingeführt. Hierbei werden alle Einzelsub-
stanzen mit Faktoren belegt, die die Toxizität im Vergleich zum TCDD darstellen. Es gibt 
eine Bewertungsmatrix des Bundesgesundheitsamtes bzw. Umweltbundesamtes (BGA-













Abbildung 3-14: Chemische Struktur von 2,3,7,8-TCDD Tetrachlor-Dibenzo[1,4]dioxine und 
der 2,3,7,8-Tetrachlor-Dibenzofurane  
 
Wichtige Stoffeigenschaftsgrößen /URömpp 2000/ 
  2,3,7,8-TCDD  OCDD     
log Pow   6,76   8,2            [-] 
Dampfdruck  6,2 10 -7   1,1 10 -10           [Pa] 
Wasserlöslichkeit  483   0,4            [ng/l bei ca. 20°C] 
I-TEQ   1,0   0,001            [-] 
 
Trotz der divergierenden Eigenschaften der Einzelverbindungen von Dioxinen kann diese 
Stoffgruppe mit einigen Gemeinsamkeiten beschrieben werden. So ist die Flüchtigkeit in der 
Regel gering. Im Vergleich zu anderen organischen Stoffen weisen die Dioxine eine geringe 
Abbaubarkeit und eine extrem hohe Anreicherungsfähigkeit auf. Dies liegt auch an ihrer ver-
gleichsweisen hohen Neigung, an Feststoffen zu adsorbieren /URömpp 2000/. 
 
Rechtliche Regelungen und andere Vorgaben 
Analog zur Situation bei den PCB und den zu erwartenden Belastungsschwerpunkten der 
Dioxine in den Umweltkompartimenten dominieren bei den Regelungen Vorgaben in den 
Feststoffmatrices Klärschlamm und Boden. Dioxine gehören zu den priority pollutants der 
EPA und werden als POP´s (persistent organic pollutants) nach der UNEP eingestuft. Die 
POP-Konvention hat das Ziel, die Verpflichtung zur Reduktion von Dioxinen und zur Erstel-




Tabelle 3-12: Auswahl an rechtlichen Regelungen und anderen Vorgaben für Dioxine 
Regelung Summe Dioxine Literatur 
D, Klärschlamm, Klärschlamm-Verordnung 100  
[ng I-TEQ/kg TS] 
/AbKlärV 1992/ 
EU, Klärschlamm, Working document on sludge 100  
[ng TE/kg TS] 
/EU 2000a/ 
 
USA, Klärschlamm, EPA-Richtwert 300  
[ng I-TEQ/kg TS] 
/N.N. 2000c/ 
D, Boden, Bundes-Bodenschutz- und  
Altlastenverordnung  
100-10.000 
[ng I-TEQ/ kg TM] 
/BBodSchV 1999/ 




/Makepeace et al. 1995/ 




/Makepeace et al. 1995/ 
D, Luft, 17. BimschV für Abfallverbrennungsanlagen 0,1  
[ng TE/m³] 
/17. BImschV 1990/ 
D, ADI-Wert nach WHO bezogen auf den Menschen 1-4 
[pg TE/ kg KG] 
/UBA 2000d/ 




Die Einzelverbindung TCDD (Seveso-Gift) weist eine extrem hohe Toxizität auf, die lediglich 
von einigen natürlichen Giften (z.B. Botulinus-Toxin) übertroffen wird. Auch die relativen 
LD50-Werte (normiert auf TCDD: 1) für die bekannten Gifte Strychnin (500) und Natriumcya-
nid (10.000) sind wesentlich höher /ANS 1996/. 
Innerhalb der Gruppe der Dioxine ist die toxische Wirkung der verschiedenen Kongenere 
extrem unterschiedlich. Deshalb wurden die Toxizitätsäquivalente eingeführt, die als Bruch-
teile der Wirkung von TCDD angegeben werden. Nach Multiplikation der Masse der Einzel-
substanz mit dem jeweiligen Faktor und der Summenbildung über alle gemessenen Dioxine 
lässt sich ein toxizitätsgewichteter Gesamtdioxingehalt von Umweltproben ermitteln. 
Für den Menschen wird eine Dioxinaufnahme von ca. 1 pg TE/kg KG (ADI: acceptable daily 
intake) als tolerabel angesehen. Aufgenommen werden Dioxine vom Menschen überwiegend 
durch den Verzehr von dioxinhaltiger Nahrung und weniger durch die Außenluft /URömpp 
1993/. Insgesamt sind die Dioxingehalte in Humanproben seit Jahren rückläufig, von 1986 
bis 1994 konnten sie in Deutschland halbiert werden /URömpp 2000/. 
Bei den humantoxischen Wirkungen stehen die Chlorakne, eine ausgeprägte Lebertoxizi-
tät und andere Störungen im Vordergrund. Des Weiteren werden immunsuppressive Wir-
kungen diskutiert. Diese sind am Tier im Gegensatz zum Menschen eindeutig nachgewie-
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sen. Dioxine können hormonelle Effekte auslösen, wobei antiestrogene und antiandrogene 
Mechanismen überwiegen /Birkett 2003a, zitiert in Birkett und Lester 2003/. 
Über die carcinogene Wirkung von Dioxinen gibt es uneinheitliche Berichte. Am Tier ist die 
Carcinogenität eindeutig, allerdings sehr speziesabhängig. Beim Menschen wird von einer 
geringeren Empfindlichkeit als beim Tier ausgegangen. In einer BASF-Studie (1990) an stark 
exponierten Chemiearbeitern konnte eine höhere Krebssterblichkeitsrate nachgewiesen 
werden. In der 1991 durchgeführten Fingerhut-Studie hatte die Gruppe der extrem hoch ex-
ponierten Chemiearbeiter eine um 50 % erhöhte Krebssterblichkeitsrate /URömpp 1993/. 
Gegenwärtig wird angenommen, dass Dioxine nicht genotoxisch sind und vermutlich als Tu-
morpromotor fungieren /URömpp 2000/. Trotz der nicht eindeutigen Ergebnisse zur human-
canerogenen Wirkung von Dioxinen werden TCDD und sieben weitere Einzelverbindungen 
als krebserzeugende Gefahrstoffe eingestuft /URömpp 2000/. 
 
Herkunft, Aufkommen und Verteilung  
Dioxine entstehen überwiegend bei anthropogenen Aktivitäten, in geringerem Umfang auf 
natürliche Weise, z.B. nach Waldbränden oder Blitzeinschlag. Im Unterschied zu vielen an-
deren organischen Schadstoffen werden Dioxine nicht gezielt hergestellt. Vielmehr treten sie 
entweder als Verunreinigung bei chemischen Produktionsprozessen, u.a. der Zellstoffherstel-
lung und der Chlor-Alkali-Elektrolyse oder bei Verbrennungsvorgängen überwiegend zwi-
schen 300 und 600°C auf. Die in früheren Jahren enormen Dioxineinträge aus Abfall-
verbrennungsanlagen sind inzwischen durch die Abluftreinigungsmaßnahmen und betriebli-
che Optimierung deutlich gesenkt worden. So verringerte sich der Dioxineintrag aus dieser 
Quelle in Hamburg von 400 g TE/a im Jahre 1990 auf weniger als 2 g TE/a im Jahr 2000 /Uni 
Bayreuth und Trischler 1995/. Auch die Einträge aus Verkehrsemissionen konnten merklich 
reduziert werden. 
Bedingt durch ihre hohe Akkumulationsfähigkeit werden erhöhte Dioxingehalte vorwiegend in 
den verschiedenen Feststoffkompartimenten, z.B. dem Boden, gefunden. Dioxine gelten als 
vergleichsweise gering photochemisch und biologisch abbaubar (z.B. durch bestimmte Pilze 
wie Phanerochaete Chrysosporium) /URömpp 1993/. 
Eine große Bedeutung hat der Eintrag von Dioxinen über die atmosphärische Deposition. 
Im Regenwasser der Städte Bayreuth und Stuttgart wurden Dioxingehalte von 0,33 bis 0,56 
pg TE/l gefunden /Hutzinger et al. 1992/. Durch die atmosphärische Verbreitung ist ihr Vor-
kommen ubiquitär, sie finden sich in den Matrices Wasser (Sedimente), Boden, Luft, Klär-
schlamm, Nahrungsmittel und einigen Organismen.  
In Oberflächenabflüssen sind nur sehr wenige Untersuchungen durchgeführt worden. Für 
zwei Regenereignisse wurden in Straßenabflüssen Dioxinkonzentrationen von 1,4 bis 10,1 
pg/l gemessen /Hutzinger et al. 1992/. Der Verlauf der Dioxinganglinie zeigte eine deutliche 
Abhängigkeit von der Niederschlagsintensität. In der gleichen Studie wurde für ein Ereignis 
ein Dachflächenabfluss beprobt. Hierbei wurden maximal 1,7 pg TE/l, vorwiegend am An-
fang des Ereignisses, nachgewiesen.  
In den Kanalsedimenten werden Dioxinkonzentrationen von 2,3 bis 11,7 ng TE/kg TS ge-
funden; diese Werte entsprechen einem Boden mit einer geringen Dioxinbelastung (s.u.). 
Neben den Gesamtdioxingehalten kann die Verteilung der gefundenen Einzeldioxinverbin-
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dungen Hinweise zur Herkunft der Dioxine geben. In den Oberflächenabflüssen und den 
Sedimenten werden Dioxinverteilungsmuster aufgefunden, die auf eine atmosphärische Be-
einflussung hinweisen /Hutzinger et al. 1992/.  
Zusammen mit dem Schmutzwasser gelangen Oberflächenabflüsse im Mischsystem in den 
Zulauf der Kläranlage. Dabei werden die Dioxinbelastungen im Schmutzwasser überwie-
gend durch Ablaugen von Waschvorgängen verursacht /Thornton et al. 2001/. In häuslichem 
Schmutzwasser wurden Dioxingehalte von bis zu 14 pg TEQ/l gefunden /Horstmann und 
McLachlan 1995/. Auch in einer in Hamburg durchgeführten Dioxinbilanz wurden ca. 30 % 
der in Kläranlagen eingetragenen Dioxinfracht den Waschablaugen (z.B. Putzwasser) zuge-
ordnet /Uni Bayreuth und Trischler 1995/.  
In Kläranlagen wird entsprechend den hohen log Kow-Werten der Rückhalt (bis über 90 %) 
vornehmlich über den Schlammpfad vermutet. Es wird von einem sehr geringen biologischen 
Abbau in Kläranlagen ausgegangen /Byrns 2001/.  
Messprogramme zu Dioxinkonzentrationen in Zu- und Abläufen von Kläranlagen sind selten. 
In einer schwedischen Untersuchung (1988) in Uppsala wurden im Zulauf Konzentrationen 
der Einzelverbindung TCDD von < 1,2 pg/l, im Ablauf < 0,26 pg/l gefunden /Rappe et al. 
1989, zitiert in Rippen 1987/. In einer 1988 durchgeführten Studie aus Stockholm werden im 
Zulauf TCDD-Konzentrationen < 1,6 pg/l und im Ablauf < 0,28 pg/l gemessen /Rappe et al. 
1989, zitiert in Rippen 1987/. Näf et al. /1990, zitiert in Rippen 1987/ berichten in Stockholm 
über Zulauf-TCDD-Konzentrationen von 0,63 pg/l (Ablauf 0,0058 pg/l). Bei einer Messung im 
Regenwasserüberlauf im 1989 betrug die TCDD-Konzentration 0,44 pg/l /Näf et al. 1990, 
zitiert in Rippen 1987/. 
Für eine in Hamburg durchgeführte Dioxinbilanz geben die Autoren Literaturwerte für Ge-
samtdioxine für den Zulauf von Kläranlagen von 7,9 pg I-TEQ/l und den Ablauf von 0,12 pg I-
TEQ/l an /Uni Bayreuth und Trischler 1995/. 
Durch die Anreicherung an die Feststoffmatrix in der Kläranlage werden in Klärschlämmen 
erhöhte Dioxinwerte erwartet. Dabei soll das häusliche Schmutzwasser im Vergleich zu O-
berflächenabflüssen einen 2 bis 7-fachen Anteil an den eingetragenen Frachten haben 
/Thornton et al. 2001/. Diese Tendenz wird auch durch Untersuchungen von Hutzinger et al. 
/1992/ bestätigt. Die Autoren untersuchten die Auswirkungen von niederschlagsbedingten 
Einträgen auf den Gehalt und die Zusammensetzung in Primärschlämmen von Kläranlagen. 
In zwei Kläranlagen konnte eine leichte Steigerung des Dioxineintrages bei Regenwasserbe-
schickung, bezogen auf die Fracht pro Stunde festgestellt werden. Auch die Homologenver-
teilung im Primärschlamm änderte sich bei Regenwasserbeschickung in Richtung eines typi-
schen Spektrums von atmosphärisch verursachten Dioxinverbindungen. Trotzdem scheint 
der direkte Eintrag (Einleitungen aus Industrie und Haushalten) wichtiger für die Dioxinbelas-
tungen im Primärschlamm zu sein /Horstmann et al. 1993/. Durch Bilanzrechnungen wird der 
jährliche niederschlagsbedingte Dioxinanteil am Zulauf der Kläranlage mit 3 bis 4 % abge-
schätzt /Hutzinger et al. 1992/. 
Bundesweit konnten die Dioxinbelastungen durch Reduktionsmaßnahmen deutlich gesenkt 
werden. So verringerten sich die Konzentrationen im Klärschlamm von ca. 62 ng TE/kg TS 
im Jahr 1990 auf ca. 17 ng TE/kg TS im Jahr 1996 /Bundesumweltministerium 1999/.  
In Spanien wurde ebenfalls eine Reduktion der Dioxinbelastungen in Klärschlammen von 
620 ng TEQ/kg TS im Zeitraum 1979-87 auf 55 ng TEQ/kg TS im Zeitraum 1994-98 festge-
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stellt /Thornton et al. 2001/. In der gleichen Studie wird aus einer Literaturzusammenstellung 
ein mittlerer Klärschlamm-Dioxingehalt in Europa von ca. 36 ng TEQ/kg TS angegeben. 
In neuen Untersuchungen an Klärschlammen aus Nordrhein-Westfalen wurde eine typische 
Verteilung für ubiquitär vorkommende Stoffe gefunden. Ca. 30 % der Schlämme wiesen Ge-
halte unterhalb der Bestimmungsgrenze auf, weitere 30 % lagen zwischen der Bestim-
mungsgrenze und ca. 12,5 ng I-TEQ /kg TS. Lediglich das letzte Drittel lag mit Werten bis zu 
40 ng I-TEQ/kg TS immer noch weit unter dem Grenzwert der Klärschlamm-VO von 100 ng 
I-TEQ/kg TS /Stock et al. 2002/. Trotz sinkender Gehalte werden nach der UMK-AG Dioxine 
immer noch als Stoffgruppe mit vorrangiger Relevanz für den Klärschlamm eingestuft /UMK-
AG 1997/. In einer neuen Untersuchung in Baden-Württemberg konnte gezeigt werden, dass 
in Böden, die mit Klärschlamm gedüngt wurden, höhere Dioxingehalte als in den Referenz-
böden ohne Klärschlammbeaufschlagung gefunden werden. Dies wird als deutlicher Hinweis 
auf eine langfristige Schadstoffanreicherung in klärschlammgedüngten Böden gewertet /LfU 
BW 2003/. 
Die Belastung in Gewässersedimenten wird in Nordrhein-Westfalen dominiert von sieben- 
bis achtfachchlorierten Dioxinen und Furanen; diese Gehalte gehen mit einem Umrech-
nungsfaktor von 0,01 bis 0,001 in die Berechnung der Gesamtsumme I-TE ein. Die beson-
ders relevante Einzelverbindung 2,3,7,8-Tetrachlordinbenzodioxin (Sevesogift) mit einem 
Umrechnungsfaktor 1 liegt mit Ausnahmen von lokalen Belastungen seit 1997 unter 5 ng/kg. 
Die Summe an Dioxinen beträgt in niederrheinischen Sedimenten (1995-1999) ca. 30 bis 
38,4 ng/kg I-TEQ und ist im Laufe der letzten Jahre nahezu konstant geblieben /LUA NRW 
2002/. 
Das weite Spektrum von möglichen Dioxinbelastungen im Boden wird in Publikationen der 
BLAG DIOXINE /1992, zitiert in ANS 1996/ aufgezeigt. 
 
  Dioxine [ng I-TEQ/kg TS] 
ländlicher Raum (Hintergrund)   2-35 
diffus belastete Verdichtungsräume  1-32 
Böden im Bereich definierter Emittenten  8-65 
Straßenränder     max. 260 
Seveso Zone A     150-200.000 
 
Ein möglicher neuer Eintragsweg in Böden aus bestimmten Abfallstoffen wird gegenwärtig 
diskutiert. So sind in Biokomposten zum Teil Dioxinbelastungen von 2 bis 40 ng I-TEQ/kg TS 
zu finden /Fricke und Einzmann 1996/. In Grünkomposten wurden Dioxinkonzentrationen von 
5 bis 91 ng TE/kg TS gefunden. Diese Belastung wird vornehmlich auf PCP-behandelte Höl-
zer zurückgeführt /Brauer 1996/. 
Grundsätzlich ist bei diesem Eintrag nicht zu vernachlässigen, dass der Boden auch über die 
direkte atmosphärische Deposition belastet worden wäre, ohne den Umweg über das 
Pflanzen/Kompost-System. Des Weiteren ist durch die bereits beschriebenen Maßnahmen 
zur Reduktion der Dioxineinträge mit einer Verringerung der Dioxinbelastungen auch in 




Dioxine gehören weiterhin zu den relevanten Stoffgruppen, sowohl aus humantoxikologi-
scher als auch aus ökotoxikologischer Sicht. Durch die schlechte Abbaubarkeit und die Ak-
kumulationstendenz werden auch zukünftig signifikante Belastungen auftreten, überwiegend 
in Feststoffmatrices (z.B. Sedimente, Boden, Organismen). 
Da Dioxine nicht gezielt hergestellt werden, können Maßnahmen zur Verringerung der Ein-
träge hauptsächlich durch Betriebsstrategien bei Prozessen ihrer Entstehung (Industrie, 
Verbrennung u.a.) ansetzen. Weiterhin sollten Verbote bzw. Beschränkungen von Materia-
lien, die mit Dioxinen verunreinigt (z.B. PCB, PCP) sein können, eingeführt bzw. beibehalten 
werden. 
In Deutschland konnte durch entsprechende Maßnahmen eine deutliche Reduktion der Di-
oxinbelastungen in vielen betroffenen Umweltkompartimenten erreicht werden. Analog zu 
den PCB werden aber weiterhin große Dioxinspeicher in der Umwelt vermutet, die langfristig 
Dioxine auch in andere Teilsysteme freisetzen können (z.B. aus Sedimenten in Gewässer). 
In die Abwasserentsorgungssysteme gelangen Dioxine sowohl über Oberflächenabflüsse 
infolge atmosphärischer Deposition als auch über das Schmutzwasser (z.B. durch Wa-
schablaugen). In Kläranlagen werden Dioxine im hohen Maße zurückgehalten, hierbei rei-
chern sie sich vorwiegend im Klärschlamm an. Es ist nur mit einem geringen biologischen 
Abbau zu rechnen. Die Bedeutung der Mischwasserbelastung ist gegenwärtig völlig offen. Es 
existieren Hinweise auf signifikante Einträge dieser Abflussart durch erhöhte Dioxingehalte in 
Gewässersedimenten im Abstrom von Mischwasserentlastungen /Huntley et al. 1997/. 
Insgesamt ist bei den Dioxinen zukünftig mit einer verringerten Relevanz zu rechnen, vor-
ausgesetzt, dass die Maßnahmen zur Reduktion beibehalten und neue Einträge, z.B. durch 





Triclosan wird als desodorierende und konservierende Substanz in vielen Körperpflegemit-
teln eingesetzt. Daneben kommt es zur Anwendung in Haushaltsreinigern und -tüchern, in 
Textilien und als Additiv in Polymeren (z.B. in Tapeten für Feuchträume).  
Mögliche Wirkungen ergeben sich aus der hohen Persistenz und Fähigkeit zur Bioakkumula-
tion. Des Weiteren hat Triclosan ein allergenes Potenzial und wirkt auf aquatische Organis-
men toxisch. Ferner können unter bestimmten Bedingungen (z.B. UV-Licht) die hoch giftigen 
Dioxine entstehen. Das Risiko zur Ausbildung von Resistenzen wird ebenfalls diskutiert 
/Kuch et al. 2003/. 
Im Abwassersystem liegen bislang nur sehr wenige Daten vor. Aus Baden-Württemberg 
werden Konzentrationen im Zulauf von 10 Kläranlagen von 30 bis 1.480 ng/l berichtet. Der 
Ablauf ist mit 5 bis 100 ng/l belastet. Daraus ergeben sich Rückhaltleistungen von 75 bis 97 
%, vornehmlich bedingt durch Sorption an den Klärschlamm. Dieser weist Konzentrationen 
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von 43 bis 5.070 µg/kg TS auf. Der Anteil des partikulären Transports ist stark vom pH-Wert 
abhängig; je höher dieser ist, desto mehr wird Triclosan in der wässrigen Phase transportiert. 
Grundsätzlich wird Triclosan aber bevorzugt mit der partikulären Phase transportiert. In die-
ser Studie wurden auch Wasserpflanzen in Gewässern im Abstrom von Kläranlagen unter-
sucht. Erhöhte Konzentrationen an Triclosan zeigen die hohe Anreicherungsfähigkeit dieser 
Substanz an /Kuch et al. 2003/. 
Ein neues Messprogramm aus Nordrhein-Westfalen ergibt noch höhere Triclosanbelastun-
gen in der Kläranlage. Hier wurden im Zulauf Konzentrationen von 1.460 bis 9.510 ng/l fest-
gestellt; im Ablauf betrugen diese 100 bis 580 ng/l. Auch der Klärschlamm war mit 8.500 
µg/kg TS höher als in Baden-Württemberg belastet /MUNLV 2004/. 
Insgesamt sollte den Triclosanbelastungen im Abwassersystem weitere Aufmerksamkeit 
geschenkt werden, da Triclosan sehr stabil ist und zur Anreicherung in Sedimenten und Bio-
ta neigt /Ternes et al. 2003/. Es liegen nur sehr wenige Daten im Abwassersystem vor. Fer-
ner sollten die Techniken zur Steigerung des Rückhaltes in Kläranlagen verbessert werden. 
 
 
3.2.13 Benzothiazole und Benzotriazole  
 
Benzothiazole werden als Fungizide und als Zusatzstoff bei der Gummiherstellung einge-
setzt. In jüngster Zeit wurden sie im Zulauf von Kläranlagen im µg-Bereich gefunden. Einige 
Verbindungen, wie das häufig vorkommende BTSA (Benzothiazole-2-sulfonic acid), werden 
nicht abgebaut in der Klärwerkspassage. Es sind weitere Versuche zur Auffindung möglicher 
Quellen, beispielsweise aus Straßenabläufen und kommunalem Schmutzwasser geplant 
/Jekel et al. 2003/. 
Benzotriazole finden Verwendung als Korrosionsschutzadditive in Geschirrspülmitteln und 
Flugzeugenteisern: Im Ablauf von schweizerischen Kläranlagen werden Konzentrationen an 
BT (Benzotriazol) von 12 µg/l und MBT (Methylbenzotriazol) von 1,5 µg/l gefunden. Durch 
eine ausgeprägte Winterspitze in der Zulaufbelastung wird in dieser Untersuchung der Flug-
hafen als mögliche Quelle diskutiert /EAWAG 2003/. Das toxikologische Risiko wird wegen 
des relativ hohen PNEC-Wertes von 30 µg/l bislang als gering eingeschätzt. Dennoch sollten 
auch für diese relativ neu untersuchten Substanzen weitere Messungen zum Aufkommen 
und Verteilung in den urbanen Wassersystemen durchgeführt werden. 
 
 
3.2.14 Optische Aufheller, Organophosphate und MBTE 
 
Bei den optischen Aufhellern dominieren zwei wichtige Einzelverbindungen. Diese sind das 
DAS (4,4´bis[4-anilino-6-morpholino,1,3,5-triazin-2yl)-amino]stilben-2,2´-disulfonat) mit einer 
Produktion von ca. 3.000 t/a) und das DSBS (4,4´-bis(2-sulfostyrol)biphenyl) mit einer Pro-
duktion von ca. 14.000 t/a. Die Wirkungen dieser Verbindungsklasse sind bislang völlig offen; 
gegenwärtig liegen die Gehalte in Oberflächengewässern weit unter den no-effect-
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Konzentrationen /Poiger et al. 1998/. Umfangreiche Untersuchungen in Kläranlagenzu- und -
abläufen wurden von Poiger et al. /1998/ durchgeführt. Die Autoren stellen ausgeprägte Ta-
ges- und Wochengänge fest und halten diese Substanzen für gute Marker für Schmutzwas-
ser, da sie vorwiegend in Waschmitteln eingesetzt werden. In der Kläranlage findet der 
Rückhalt überwiegend über Sorption an den Schlamm statt; es ist fast keine biologische Ab-
baubarkeit zu beobachten. Die berechneten und gemessenen Gehalte in Oberflächenge-
wässern liegen mit 6,0 bis 1.100 ng/l weit unter den PNEC-Werten von 500.000 ng/l (DSBP) 
und 100.000 ng/l (DAS) /Poiger et al. 1998/. 
In der Gruppe der Organophosphate, die vorwiegend als Weichmacher mit flammhemmen-
den Eigenschaften in verschiedenen Kunststoffen eingesetzt werden, dominieren das TCEP 
(Tris-(2-chlorethyl)-phosphat) und das TCPP (Tris-(2-chlorisopropyl)-phosphat). Es ist eine 
Gruppe von Substanzen, die erst in neuerer Zeit im Abwassersystem betrachtet wird. Des-
halb liegen auch nur äußerst wenige Messungen vor. Für beide genannten Verbindungen 
besteht ein Anfangsverdacht auf eine kanzerogene Wirkung /MUNLV 2004/. Vom Umwelt-
bundesamt wurde eine duldbare Gewässerkonzentration von unter 0,1 µg/l an TCPP vorge-
schlagen /Fahlenkamp et al. 2004/. Die PNEC-Werte für aquatische Organismen liegen für 
das TCEP bei 65 µg/l und für das TCPP bei 120 µg/l /LAWA 2005/.  
In Kläranlagen werden chlorierte Organophosphate sehr schlecht zurückgehalten; die un-
chlorierten Verbindungen (z.B. TBP (Tri-n-butylphosphat) werden besser eliminiert /MUNLV 
2004/. Im Ablauf von Kläranlagen werden TCPP-Konzentrationen von 0,86 bis 3,5 µg/l und 
TCEP-Konzentrationen von 0,30 bis 0,36 µg/l gefunden /MUNLV 2004/. Diese Werte stam-
men aus neueren Untersuchungen aus Baden-Württemberg und Nordrhein-Westfalen. In 
hessischen Kläranlagen (Untersuchungsjahr 2000) werden TCEP-Konzentrationen von 0,33 
µg/l und TCPP-Konzentrationen von 0,59 µg/l detektiert /LAWA 2005/. In einem amerikani-
schen Messprogramm werden geringere Konzentrationen an TCPP im Bereich von 0,02 bis 
0,039 µg/l gefunden. Allerdings wurden diese Kläranlagen mit weitergehenden Reinigungs-
stufen (Filtern) ausgestattet, was sich nicht direkt auf die gängige Klärtechnik in Deutschland 
übertragen lässt /Gross et al. 2004/. Weitere Messungen zur Verdichtung der Datenlage und 
zur Aufstellung von Bilanzen sind notwendig. 
MTBE (Methyl-tert-butylether) wird in großen Mengen als Ersatzstoff für Bleiverbindungen 
(Antiklopfmittel) in Benzin eingesetzt. Da es in der Atmosphäre schnell abgebaut wird, galt es 
in der Vergangenheit als wenig umweltrelevant. Humantoxikologisch gilt es als wenig be-
deutsam, allerdings klassiert die US EPA MBTE als einen Stoff ein, der möglicherweise beim 
Menschen Krebs auslösen kann /LfUG Rheinland-Pfalz 2001/. MTBE gilt nur als gering bio-
akkumulierbar, die akuten Wirkungen an aquatischen Organismen sind ebenfalls gering 
(WGK 1).  
Durch zum Teil extrem hohe Konzentrationen im Grundwasser ist MTBE in letzter Zeit in den 
Mittelpunkt des Interesses gerückt. Grundsätzlich hat MBTE Stoffeigenschaften, wie die ge-
ringe Neigung zur Adsorption an Feststoffe und die geringe Abbaubarkeit in der Bodenzone, 
die eine Verlagerung vom Boden in das Grundwasser begünstigen. Es werden bereits deutli-
che Konzentrationen in der Luft, im Niederschlag (680 ng/l) und im Grundwasser gefunden 
/Pankow et al. 1997/. Welche Relevanz MTBE tatsächlich hat, ist bislang unklar, da das 
Langzeitverhalten im Grundwasser bislang wenig erforscht ist. In Straßenabläufen werden 





3.2.15 Zusammenfassende Betrachtung und Folgerungen 
 
Das Kapitel 3.2 wird geprägt durch die Erörterung einiger "Altstoffe", für die bereits seit län-
gerer Zeit Herstellungs- und Anwendungsverbote bzw. -beschränkungen erlassen wurden. 
Dadurch spielt bei vielen Verbindungen der Neueintrag in die aquatischen Systeme heute 
nur noch eine geringe Rolle. Wegen ihrer häufig hohen Persistenz werden die Stoffe aber 
immer noch in den Gedächtniskompartimenten der aquatischen Systeme, z.B. dem Sedi-
ment, angetroffen.  
Viele aktuell geltende rechtliche Regelungen für den Gewässerbereich listen solche Altstoffe 
auf, deshalb ist eine weitere Betrachtung auch aus diesem Grund sinnvoll. 
Die Herkunft dieser Substanzen ist nicht ausschließlich anthropogen bedingt, einige Stoffe 
haben "natürliche" Quellen. Dabei kann die Toxizität von "Naturgiften" wesentlich höher als 
die von künstlichen Stoffen sein. Doch ist die Beurteilung in diesem Bereich schwierig, da 
wenige Untersuchungen zur Toxizität von Naturstoffen stattfinden.  
Grundsätzlich gilt für alle betrachteten Verbindungen dieses Kapitels, dass die Stoffeigen-
schaften, die Quellen und das Aufkommen sehr unterschiedlich sind.  
Im aquatischen System finden sich viele organische Schadstoffe wegen ihrer chemischen 
Eigenschaften (häufig lipophil/schwerflüchtig) überwiegend in der festen Phase, d.h. im O-
berflächenabfluss in der partikulären Phase, im Kanal in den Sedimenten oder der Sielhaut, 
in der Kläranlage im Schlamm und im Gewässer im Sediment bzw. in der Biota. 
Auch die toxische Wirkung ist stark variabel und von vielen Faktoren abhängig, vor allem in 
Gewässersystemen. Bei den Wirkungen stehen neben der akuten aquatischen Toxizität 
(Gewässersystem) die langfristigen Wirkungen auf den Menschen (z.B. Carcinogenität) 
im Vordergrund. Neu hinzugekommen ist die Relevanz von Wirkungen auf das endokrine 
System. Auch das Ausmaß der Akkumulation (Persistenz) ist eine weitere wichtige Kenngrö-
ße.  
Durch die vielfältigen Eigenschaftsgrößen der Einzelverbindungen ist es nicht möglich, Leit-
gruppen zu benennen. Besonders schwierig ist es, diese Vielfalt mit vertretbarem Aufwand in 
verschiedenen Wassermatrices zu bestimmen. Deshalb werden in den Abwassersystemen 
schon lange Summenparameter herangezogen, die in den folgenden Kapiteln behandelt 
werden sollen. Ein Nachteil der Summenparameter ist, dass keine spezifischen Aussagen 
zur Toxizität möglich sind. Wegen ihrer leichten Bestimmbarkeit werden sie trotzdem häufig 
als Screeningparameter in Abwassermatrices verwendet. 
Aus den Ausführungen von Kapitel 3.2 wird deutlich, dass das betrachtete Stoffspektrum 
teilweise bis heute noch durch industrielle Prozesse und deren Einträge geprägt ist. 
Da durch etliche Maßnahmen in diesem Bereich deutliche Verringerungen der industriellen 
Einträge zu verzeichnen sind, dürften zunehmend urbane Quellen in den Mittelpunkt des 
Interesses rücken. Deshalb besteht die Notwendigkeit der genaueren Betrachtung von Auf-
kommen und Verteilung von Leitsubstanzen im urbanen Wasserkreislauf, vor allem im Ab-
wassersystem.  
125 
4 Aufkommen und Verbleib ausgewählter Stoffe im Abwasser-
entsorgungssystem  
 
Auswahl der Leitparameter  
 
Es ist unmöglich, auf alle Stoffströme im Abwasserentsorgungssystem und ihre Auswirkun-
gen auf Fließgewässer näher einzugehen. Deshalb ist es notwendig, mit Hilfe geeigneter 
Kriterien die Anzahl der zu betrachtenden Stoffe auf einige wichtige Leitparameter zu be-
schränken. Für die Auswahl dieser Leitparameter können herangezogen werden: 
• Bestehende rechtliche und sonstige Regelungen 
• Ergebnisse von Untersuchungen über Wirkungen von Stoffen an Menschen und a-
quatischen Organismen 
• Signifikantes Aufkommen von Stoffen in den verschiedenen Bereichen des Abwas-
sersystems 
• Verfügbarkeit von repräsentativem Datenmaterial 
 
Zur ersten Orientierung dient die EG-Wasserrahmenrichtlinie (EG-WRRL), deren grundle-
gendes Ziel  wie schon erwähnt  das Erreichen des guten Zustandes aller Gewässer ist. 
Der gute Zustand des Oberflächengewässers ist definiert als der Zustand eines Oberflä-
chengewässers, der sich in einem zumindest guten ökologischen und chemischen Zustand 
befindet. Für diese beiden Zustandsarten sind neben umfangreichen biologischen und hyd-
romorphologischen Indikatoren, die hier nicht näher beschrieben werden sollen, einige stoff-
bezogene Vorgaben in der Richtlinie und ihren Anhängen formuliert (siehe Abbildung 4-1). 
Darüber hinaus verlangt die EG-WRRL die Beachtung der stofflichen Anforderungen der 
Altrichtlinien, von denen die Richtlinie gefährlicher Stoffe (76/464/EWG) mit über 210 Stof-
fen/Stoffparametern die umfangreichste Liste enthält. Durch die Verpflichtung, die emissions- 
und immissionsseitigen Vorgaben in deutsches Recht umzusetzen, sind Gewässerzielver-
ordnungen des Bundes und der Länder erlassen worden, in denen über 100 Einzelverbin-




Abbildung 4-1: Darstellung stofflicher Vorgaben der EG-WRRL und der gegenwärtigen Über-
schneidungen mit der EU-Richtlinie 76/464 (verändert nach /Vogt 2002/) 
 
In Abbildung 4-1 sind die Beziehungen zwischen EG-WRRL und anderen zur Zeit noch zu 
beachtenden Altrichtlinien dargestellt. Daraus wird deutlich, dass aufgrund dieser rechtli-
chen Regelungen ein Vielzahl von Stoffen in Fließgewässern zu betrachten ist. Ein großer 
Teil davon kann aus Abwassersystemen stammen. Deshalb wären alle diese Stoffe grund-
sätzlich in dieser Arbeit zu berücksichtigen. 
Für eine vergleichende Betrachtung von Stoffströmen wäre diese Anzahl jedoch zu hoch. Zur 
Eingrenzung werden als weitere Kriterien vorhandene Daten zur Toxizität und zum Auf-
kommen in Abwasserentsorgungssystemen herangezogen. Allerdings ist zu bemerken, 
dass auch für die ausgewählten Stoffe gewisse Datendefizite unterschiedlicher Art bestehen, 
besonders bei den organischen Schadstoffen.  
Aus diesem Grund werden zunächst einige klassische Stoffparameter als Leitstoffe ge-
wählt. Es sind die Feststoffparameter, wie z.B. AFS, und die Schmutzstoffparameter, wie 
z.B. der CSB, die als Summenparameter in vielen Matrices des Abwassersystems bestimmt 
werden und damit einen guten Vergleich der Ergebnisse erlauben. 
Außerdem werden die Nährstoffe genauer betrachtet. Es wird die Stickstoffverbindung Am-
monium ausgewählt, die in Gewässern sowohl akute wie längerfristige Wirkungen haben 
kann. 
Ferner werden ausgesuchte Vertreter der Schwermetalle, einer weiteren, häufiger in den 
Abwassersystemen bestimmten Stoffgruppe, in ihrem Aufkommen und Verbleib detaillierter 
beschrieben. 
Der Schwerpunkt der Stoffauswahl liegt eindeutig bei den bislang wenig betrachteten orga-
nischen Schadstoffen. Hier ist allerdings eine große Ergebnisdiversität in Bezug auf die 
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Aspekte Stoffeigenschaften, Wirkungen, Aufkommen und Verteilung im Abwassersystem 
und die Datenverfügbarkeit festzustellen. 
Für alle Stoffe/ Stoffparameter soll der gegenwärtige Kenntnisstand über die genannten 
Kenngrößen beschrieben und eine erste Bewertung ihrer Relevanz in den Abwassersys-
temen gegeben werden. Dazu werden für viele Verbindungen die wichtigsten Quellen und 
Verteilungswege im urbanen Wasserkreislauf graphisch aufbereitet (analog zur Abbildung 
2-1 in Kapitel 2.1). 
 
Ein weiterer Kernpunkt jeder Stoffbeschreibung ist die Darstellung der Stoffkonzentrati-
onsbereiche in den verschiedenen Teilkomponenten bzw. Teilströmen. Da hier je nach Stoff 
und Matrix auf eine völlig unterschiedliche Datenlage zurückgegriffen werden muss (siehe 
Kapitel A.2 im Anhangband), wird bewusst keine statistische Auswertung der veröffentlichten 
Messdaten vorgenommen. Die Vergleichbarkeit von Messdaten eines Stoffes in einer Matrix 
ist ohnehin erschwert durch vielfältige methodikspezifische und ortsspezifische Unterschie-
de. 
Da eine wesentliche Intention dieser Arbeit die Angabe von stofflichen Trends in den Abwas-
sersystemen ist, wird ein anderer Auswertemodus gewählt. Alle verfügbaren Angaben über 
die Konzentration eines Stoffes in einer Matrix, z.B. für den CSB im Schmutzwasserabfluss, 
werden berücksichtigt. Man erhält einen Spannweitenbereich, der von extrem niedrigen bis 
zu extrem hohen Konzentrationen reicht (z.B. Abbildung 4-6, weißer Balken). Für die einzel-
nen Matrices ergeben sich äußerst unterschiedliche Spannweiten, die nicht miteinander kor-
respondieren. Um dennoch die Konzentrationen eines Stoffes in zwei in einer Abbildung dar-
gestellten Matrices miteinander vergleichen zu können, z.B. die CSB-Konzentration im 
Schmutzwasserabfluss mit der im Kläranlagenablauf, wird ein zusätzlicher, engerer Konzent-
rationsbereich festgelegt. (z.B. Abbildung 4-6, grauer Balken), und zwar nach subjektiven, 
nicht nach statistischen Vorgaben. Hierzu werden die Messprogramme qualitativ auf ihre 
Repräsentanz überprüft. Die Ergebnisse von Studien mit unklar dokumentierten Untersu-
chungsbedingungen werden möglichst nicht einbezogen. Weitere Ausschlusskriterien sind 
besondere ortsspezifische Randbedingungen, z.B. außergewöhnliche stoffliche Belastungen. 
Hieraus ergibt sich eine Art subjektiver Vertrauensbereich. Diese Vorgehensweise ist ins-
besondere für diejenigen Stoffe (vorwiegend organische Stoffe) sinnvoll, bei denen die An-




4.1 Feststoffparameter  
 
Die Gruppe der Feststoffe umfasst ungelöste Stoffe, die aus den verschiedensten Materia-
lien wie Tonmineralien oder Humussubstraten bestehen können. Feststoffe spielen in Was-
sermatrices eine bedeutende Rolle und werden auf Grund verschiedener Untersuchungszie-
le und mit Hilfe von variierenden Methoden bestimmt. Auf Kläranlagen werden Feststoffpa-
rameter vornehmlich zum Nachweis des sicheren Betriebs des Klärprozesses erfasst. Dazu 
kommt, dass sie in mehreren Vorgaben festgeschrieben sind. Im Kanalnetz erhofft man sich 
durch die genauere Bestimmung der Feststoffe und deren Absetzverhalten Erkenntnisse 
zum Feststofftransport in Kanälen. In Gewässern treten Feststoffe überwiegend als Sedi-
mente auf. Es wird davon ausgegangen, dass sich ein hoher Anteil an Schadstoffen in der 
Feststoffmatrix anreichert. Insofern wird den Sedimenten und den möglichen Verfrachtungen 
der an ihnen angelagerten Schadstoffe eine besondere Bedeutung beigemessen. Aus dem 
gleichen Grund werden in den Emissionen aus den Abwasserentsorgungssystemen (Ablauf 
der Kläranlage, Mischwasserüberläufe, Trenngebietsauslässe) die Feststofffraktionen ermit-
telt.  
Abfiltrierbare Stoffe (AFS) 
Feststoffe werden in Deutschland häufig als Abfiltrierbare Stoffe (AFS) erfasst. Damit wird 
die Menge an Feststoffen (Sink-, Schwebe- und Schwimmstoffe) beschrieben, die nach einer 
Filtration auf dem Filter verbleibt und gravimetrisch bestimmt werden kann. Dabei werden 
methodisch verschiedene Filtermaterialien (Membran, Papier, Glasfaser u.a.) verwendet, die 
zu variierenden AFS-Resultaten führen. In Messprogrammen werden bei der Probenvorbe-
reitung teilweise wichtige Aufbereitungsschritte (z.B. Absetzen, Zentrifugieren) nicht be-
schrieben bzw. nicht ausreichend dokumentiert. Diese können einen erheblichen Einfluss auf 
die ermittelten AFS-Konzentrationen haben. 
Absetzbare Stoffe (ASS) 
Ein weitere Messgröße, die häufig in der Abwassertechnik bestimmt wird, sind die Absetz-
baren Stoffe (ASS). Der ASS-Parameter beschreibt diejenigen Feststoffe (überwiegend 
Sinkstoffe), die sich in einer Abwasserprobe (zwei Liter) in einem sog. Imhoff-Trichter nach 
zwei Stunden absetzen. Die Menge an absetzbaren Stoffen wird an einer Skala abgelesen 
und in [ml/l] angegeben. Auch dieses Verfahren ist in der Durchführung großen Schwankun-
gen ausgesetzt. Es lässt sich aber zum Nachweis des Rückhaltes von absetzbaren Stoffen 
in der Regenwasserbehandlung (z.B. Vergleich Zulauf/Überlauf Regenbecken) gut einsetzen 






Neben dem Gesamtgehalt an Feststoffen interessiert in einer Abwasserprobe häufig der An-
teil an organischen Feststoffsubstanzen, in Deutschland mit dem Glühverlust (GV) ausge-
drückt. Der Glühverlust gibt den Massenverlust an abfiltrierbaren Feststoffen an, der durch 
den Glühprozess (ca. 550 °C) infolge Umwandlung von organischem Kohlenstoff in Kohlen-
dioxid entsteht. Von einigen Störungen abgesehen, kann dieser Verlust den organischen 
Substanzen der AFS-Feststoffe zugeschrieben werden; die Angabe erfolgt in [% GV]. Im 
englischsprachigen Raum wird dieser Anteil als Volatile Suspended Solids (VSS) bezeich-
net und in [mg/l] angegeben. Methodisch läuft die Bestimmung der VSS weitgehend analog 
zum GV ab. 
 
Rechtliche Regelungen und andere Vorgaben 
Für Kläranlagenabläufe existieren in Deutschland zurzeit keine direkten rechtlichen Rege-
lungen für AFS. Verschiedene Feststoffparameter fanden hingegen Eingang in einige Be-
messungsvorgaben der ATV-DVWK (z.B. A 131) für Kläranlagenteilbauwerke /ATV-DVWK 
2000b/. Bei der Bemessung von Nachklärbecken lassen sich bei Anwendung der Bemes-
sungsregeln AFS-Gehalte von unter 20 mg/l erreichen /ATV 1991/. Des Weiteren werden der 
AFS- und der ASS-Parameter in Eigenkontrollverordnungen der Länder sowie in wasser-
rechtlichen Bescheiden genannt. 
In der Schweiz wird in der Verordnung über die Abwassereinleitung (1975) ein Grenzwert für 
Einleitungen in ein Gewässer festgelegt. In der 24-h-Mischprobe dürfen nicht mehr als 20 
mg/l ungelöste Stoffe (Filtration 0,45 µm) gemessen werden. Als Begrenzungsgrund wird 
angegeben, dass sich im Gewässer kein Schlamm infolge Abwassereinleitungen bilden soll 
/Kummert und Stumm 1988/.  
Im Unterschied zu Kläranlagenabläufen treten Mischwasserentlastungen und Nieder-
schlagsabflusseinleitungen stoßweise und nicht vorhersagbar auf. Die mitgeführten Feststof-
fe können entweder als Problemstoff selbst (Verklebung des Interstitial) oder als Träger von 
zahlreichen Schadstoffen wirken. Die sich dabei potenziell einstellende Wirkung ist auch 
abhängig von gewässerseitigen Parametern, z.B. der Vorbelastung des Gewässers /BWK-
M3 2001/. Allgemein gültige Fracht- oder Konzentrationsgrenzwerte für die AFS-Belastung in 
oberirdischen Gewässern lassen sich nach derzeitigem Kenntnisstand nicht ableiten /BWK-
M3 2001/. 
Der Höchstgehalt an Feststoffen im Trinkwasser ist durch die Festsetzung eines Trübungs-
grenzwertes in der Trinkwasser-VO geregelt /TrinkwV 2001/. Dies hat Auswirkungen auf die 




Es sind keine direkten Wirkungen von Feststoffen in Oberflächenwässern bekannt, deshalb 
existieren auch keine Wirkkonzentrationsangaben. Indirekt können Feststoffe zur Verstop-
fung des Lückensystems der Gewässersohle und zur verzögerten Sauerstoffaufnahme bei-
tragen /Uhl und Kasting 2002/. Außerdem gelten die Partikel als gute Trägersubstanz für 
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viele organische (z.B. PAK) und anorganische (z.B. Blei) Schadstoffe der Abwasserentsor-
gungssysteme. 
Die Auswirkungen von feststoffreichen Mischwassereinleitungen auf ausgewählte Gewäs-
serorganismen wurden von Borchardt /1992/ in einem Fließrinnensystem untersucht. Selbst 
hohe Feststoffkonzentrationen von mehreren 100 mg/l hatten hinsichtlich der Drift und Morta-
lität keinen Effekt auf den Organismus Gammarus Pulex. Der Autor geht deshalb von über-
wiegend indirekten Wirkungen (s.o.) von Feststoffen in Fließgewässern aus. 
 
Herkunft, Aufkommen und Verteilung  
Im Folgenden werden die wichtigsten Ergebnisse zu Feststoffbelastungen in verschiedenen 
Matrices des Wasserkreislaufes vorgestellt; der Schwerpunkt liegt dabei auf dem am häu-
figsten untersuchten Parameter AFS. In Ergänzung werden die organischen Feststoffe (als 
VSS oder GV) und die absetzbaren Stoffe (ASS) - soweit Daten vorhanden - beschrieben. 
Feststoffe gelangen auf Oberflächen durch atmosphärische Deposition. Dabei spielt die 
Staubbelastung während der trockenen Deposition eine große Rolle, aber auch mit der nas-
sen Deposition werden Feststoffe auf Oberflächen abgelagert. Die Staubbelastung im Nie-
derschlag ist stark abhängig von der Nutzung des Einzugsgebietes. Göttle /1978/ nennt 
Staubbelastungen in ländlichen Gebieten von 2,5 bis 3,3, g/m² Monat und in industriellen 
Gebieten von 10 bis 60 g/m² Monat. Typische AFS-Gehalte im Niederschlag liegen bei ca. 2 
bis 24 mg/l (siehe auch Tabelle 39 in Anhang A.2). 
Bedingt durch das Feststoffpotenzial, das bereits auf der Fläche deponiert ist, z.B. Boden-
oberflächenverunreinigungen wie Abfälle, mineralische Partikel und organische Feststoffe 
wie Laub, werden bei Regenereignissen die Oberflächenabflüsse zusätzlich mit Feststoffen 
belastet. In Oberflächenabflüssen von Mischflächen schwanken die gemessenen AFS-
Konzentrationen in einem großen Bereich zwischen ca. 30 und 180 mg/l. 
Die wesentlichen Einflussfaktoren sind analog zu vielen anderen niederschlagsbedingten 
Schmutzstoffen  
 
• das Niederschlags/Abflussgeschehen (Regenhöhe und Intensitätsverteilung, Vorbe-
lastung u.a.), 
• die Straßenreinigung und Windverfrachtung, 
• die Trockenzeit (zeitabhängige Akkumulation auf Straßenoberfläche, aber unter-
schiedliche Angaben in der Literatur) und  
• die Untersuchungsmethodik (Probennahme, Probenvorbehandlung u.a.). 
Im zeitlichen Verlauf von Konzentrationsganglinien in Oberflächenabflüssen bilden sich unter 
bestimmten Bedingungen first-flush-Effekte für die AFS-Konzentrationen aus (s.u.). 
Niederschlagsabflüsse von Oberflächen haben häufig höhere mineralische Anteile als das 
Mischwasser. Ferner wurde in einer Untersuchung von Geiger und Kutzner /2001/ gezeigt, 
dass die Feststoffe in Straßenabflüssen und Trenngebietsabflüssen geringfügig besser ab-
setzbar als in Mischwasserabflüssen sind. 
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Oberflächenabflüsse bestehen aus Dachabflüssen und Verkehrsflächenabflüssen. Für beide 
Abflussarten gibt es vereinzelte Untersuchungsprogramme.  
In Dachabflüssen werden AFS-Konzentrationen von ca. 3 bis 290 mg/l gemessen.  
Die AFS-Belastung in Straßenabflüssen ist wesentlich höher als in Dachabflüssen; es wer-
den Konzentrationen von ca. 24 bis zu 1.925 mg/l genannt. Im Bereich der Straßenabflüsse 
ist eine besonders hohe Heterogenität der Daten zu beobachten. Viele Faktoren beeinflus-
sen das Aufkommen und die gemessenen Konzentrationen von Feststoffen in dieser Ab-
flussart, z.B. Windverfrachtungen, Straßenreinigung, Probennahme (siehe Tabelle 39 in An-
hang A.2). 
Zur besseren Abschätzung der möglichen Behandlung von feststoffreichen Oberflächenab-
flüssen sind Untersuchungen zur Verteilung der Feststoffe auf verschiedene Größenfraktio-
nen wichtig. Weiterhin sollte dabei das Vorkommen von Schadstoffen in diesen Fraktionen 
betrachtet werden /Schmitt 1996, Fuchs 2000/. Xanthopoulos untersuchte dieses Verhalten 
in Straßenabflüssen (siehe Tabelle 4-1).  
 
Tabelle 4-1: Verteilung der Feststoffe und Blei auf Kornklassen im Straßenabfluss 
/Xanthopoulos 1993/ in Prozent 
 Kornklasse AFS Blei 
< 6 µm 18 20 
6-60 µm 22 75 
60-150 µm 3 5 
> 150 µm 57 0 
 
Nach dieser Untersuchung werden die Feststoffe im Kanal in vier Fraktionen eingeteilt. Parti-
kel mit einer Größe > 600 µm werden als Geschiebe im Kanalnetz transportiert und sind 
hauptsächlich verantwortlich für Kanalablagerungen. Die Fraktion zwischen 60 und 600 µm 
wird als Suspensa bezeichnet. Stark belastet mit Schwermetallen ist die Fraktion zwischen 6 
und 60 µm. Diese Anteile gelten noch als absetzbar. Dies trifft nicht auf die Feststoffe mit 
einer Partikelgröße < 6 µm zu /Xanthopoulos 1993/.  
Im Unterschied zu den Oberflächenabflüssen treten AFS-Konzentrationen im Schmutzwas-
ser gleichmäßiger auf. Weiterhin sind die organischen Anteile an Feststoffen in Schmutz-
wasser höher als in Oberflächenabflüssen, was häufig zu einer geringeren Absetzbarkeit 
führt. AFS-Belastungen in Schmutzwasser liegen zwischen ca. 15 und 740 mg/l. Für diese 
Abflussart sind auch häufiger ASS-Messungen vorhanden; häufig gemessene ASS-
Konzentrationen in Schmutzwasser liegen zwischen ca. 1 und 28 ml/l (siehe auch Tabelle 39 
in Anhang A.2). 
Bei Trockenwetter gelangt das Schmutzwasser durch das Kanalsystem in die Kläranlage. 
Eines der ersten Reinigungsziele auf Kläranlagen ist die weitgehende Entfernung der Fest-
stoffe, vorwiegend durch den physikalischen Prozess der Sedimentation. Die abgeschiede-
nen Stoffe sind vorwiegend organischer Natur. In Absetzbecken (z.B. Vorklärung, Nachklä-
rung) wird bei geringen Fließgeschwindigkeiten eine Trennung in Klarwasser und sedimen-
tierte Feststoffe vorgenommen. 
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Die wichtigsten Kriterien zur Bemessung von Absetzbecken sind die Flächenbeschickung qA 
und die Aufenthaltszeit tR. Eine wichtige Stoffeigenschaft zur Optimierung des Absetzvor-
gangs ist die Sinkgeschwindigkeit der abzuscheidenen Feststoffe. Entsprechend der ausge-
reiften Abwassertechnik zum Feststoffrückhalt sind die Kläranlagenabläufe nur noch gering 
mit Feststoffen belastet. Hier werden AFS-Gehalte von ca. 3 bis 30 mg/l und ASS-Gehalte 
häufig unter 0,7 ml/l gemessen (siehe auch Tabelle 39 in Anhang A.2). 
Im Mischwasserabfluss vereinigen sich die Abflüsse vom Schmutzwasser mit den Oberflä-
chenabflüssen. Entsprechend den vielfältigen Einflussfaktoren ist der Bereich an ermittelten 
AFS- und ASS-Konzentrationen analog zu den Oberflächenabflüssen extrem heterogen 
(siehe auch Tabelle 39 in Anhang A.2). Für AFS werden Konzentrationsspannweiten von ca. 
73 bis zu 2.500 mg/l angegeben, für ASS liegen diese bei ca. 0,8 bis 19,5 ml/l. 
Im Unterschied zu den Nährstoffen, die überwiegend schmutzwasserbürtig sind, tritt beim 
Parameter AFS im Mittel keine signifikante Verdünnung des Mischwasserabflusses durch die 
Oberflächenabflüsse auf. Oberflächenabflüsse können also die gleichen AFS-
Konzentrationen wie Schmutzwasserabflüsse aufweisen. 
Im zeitlichen Verlauf von Mischwasserkonzentrationsganglinien können first-flush-Effekte 
auftreten. Allerdings ist das Spülstoßverhalten sehr unterschiedlich und vorwiegend abhän-
gig vom Einzugsgebiet, z.B. dem Gefälle des Kanalnetzes. So findet Schulz /1995/ in einem 
Messprogramm in Braunschweig an zwei Messstellen (BS I und II) einen gering ausgepräg-
ten Spülstoss, während dieser bei der Messstelle BS III nicht zu beobachten ist. 
Gerade in Mischwasserkanälen treten zudem remobilisierbare Kanalablagerungen auf, die 
beim nächsten Regenereignis zu einer zusätzlichen AFS-Fracht im Mischwasserwasserab-
fluss führen. Zusammen mit der abgetragenen Sielhaut wird dieser Anteil als Kanalpotenzial 
bezeichnet /de Vries 1993a/. Das Kanalpotenzial kann einen wesentlichen Anteil an der 
abgeflossenen AFS-Menge eines Mischwassereignisses haben /de Vries 1993a, Schulz 
1995/. Das Ablagerungsverhalten von Feststoffen im Mischwasserkanal ist abhängig vom 
Sammlerprofil, dem Gefälle sowie der Art und Menge des Trockenwetterabflusses /Wendling 
et al. 1997/. Eine allgemein gültige Beschreibung der Bedeutung des Kanalpotenzials ist 
aber nach Schulz /1995/ nicht möglich. 
Im Sinne der präventiven Rückhaltung von Feststoffen vor der Einleitung in ein Gewässer 
(s.o.) sollen Bauwerke zur Regenentlastung grundsätzlich so gestaltet werden, dass ein 
Rückhalt von Feststoffen begünstigt wird /BWK-M3 2001/. 
Dieses Ziel kann in der Mischwasserbehandlung konventionell durch Absetzbecken (z.B. 
Durchlaufbecken) erreicht werden. Bei weitergehenden Anforderungen an den Feststoffrück-
halt kommen auch andere Verfahren (z.B. Wirbelabscheider, Filter/Flockungsanlagen bzw. 
Bodenfilter) zum Einsatz. 
Für die Mischwasserbehandlung in Regenüberlaufbecken ist bedeutsam, ob ein Rückhalt an 
Feststoffen über die reine Fangwirkung hinaus stattfindet. Brombach et. al. /1992/ zeigen, 
dass die Sinkgeschwindigkeit der Partikel im Überlaufwasser von Durchlaufbecken deutlich 
geringer als im Zulauf ist. Damit ist von einem guten Rückhalt der absetzbaren Feststoffe 
auszugehen. Trotzdem finden sich in Mischwasserüberläufen noch AFS-Gehalte von ca. 
35 bis 540 mg/l und ASS-Gehalte von ca. 0,6 bis 1,75 ml/l. 
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AFS-Gehalte in der Wasserphase von Oberflächengewässern sind stark durch die Abfluss-
dynamik geprägt. So ist bei Hochwassersituationen eine Überlagerung von Feststoffremobili-
sierung aus Sedimenten und Einträgen aus der Mischwasserentlastung und Trenngebiet-
sauslässen zu beobachten. 
Trinkwasser soll nach den Vorgaben der Trinkwasserverordnung nur eine geringe Trübung 
aufweisen /TrinkwV 2001/. Grundwasser vor der Aufbereitung kann im Einzelfall höhere 
Feststoffanteile bis zu 5 mg/l aufweisen (z.B. Ton- oder Schluffsuspensionen). Selbst nach 
der Aufbereitung können sich Partikel aus dem Leitungsnetz lösen; zur Kontrolle der Fest-
stoffbelastung wird daher im Grundwasser- und Trinkwasserbereich häufig eine Trübungs-
messung vorgenommen /Hütter 1992/. 
 
In den folgenden Abbildungen werden die Spannweiten von vorkommenden Konzentrationen 
an AFS, ASS und VSS in den verschiedenen Matrices des urbanen Wasserkreislaufes auf-
geführt. Die hierfür zugrunde liegende Auswertemethode wurde bereits beschrieben (s.o.). 
Bei Betrachtung der AFS-Werte wird analog zu vielen anderen Schmutzstoffparametern die 
große Heterogenität der Daten erkennbar. Die Oberflächenabflüsse (Dachabflüsse sind ten-
denziell geringer belastet als Straßenabflüsse) weisen Konzentrationen auf, die in der glei-
chen Größenordnung wie die des Schmutzwasserabflusses liegen. Deutlich wird auch der 
hohe Rückhaltegrad von Feststoffen beim Vergleich von Zu- und Ablaufproben der Kläranla-
gen. Auch die Feststoffbelastung der Mischwasserentlastung ist tendenziell geringer als die 
des Mischwasserabflusses, was auf eine Rückhalteleistung in der Regenwasserbehandlung 
hinweist. 
Die Datenlage bei den Parametern ASS und VSS ist sehr viel schlechter. In der Tendenz 
bestätigen die wenigen Messwerte zum VSS im Straßenabfluss den geringeren Anteil an 
organischen Verbindungen im Vergleich zu Schmutzwasser. Der VSS-Gehalt im Mischwas-
ser wird dadurch ebenfalls tendenziell reduziert.  
Die Absetzbaren Stoffe (ASS) sind im Ablauf einer Kläranlage in der Regel nicht mehr mess-
bar durch den guten Feststoffrückhalt. Auch die Mischwasserüberläufe von Regenüberlauf-
becken weisen deutlich geringere ASS-Gehalte als der Mischwasserabfluss auf, allerdings 

























Abbildung 4-2: Aufkommen von AFS in verschiedenen Matrices. Niederschlagswasser (n=9); 
Dachabfluss (n=16); Verkehrsflächenabfluss (n=53); Schmutzwasser (n=20); 

















Abbildung 4-3: Aufkommen von VSS in verschiedenen Matrices. Dachabfluss (n=2); Verkehrs-
flächenabfluss (n=4); Schmutzwasser (n=4); Mischwasser (n=5); Mischwasser-
entlastungsabfluss (n=3); Ablauf KA (n=2) 
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       bis 742 mg/ l
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       nicht bekannt


















Abbildung 4-4:  Aufkommen von ASS in verschiedenen Matrices. Verkehrsflächenabfluss 
(n=1); Schmutzwasser (n=9); Mischwasser (n=8); Mischwasserentlastungsab-
fluss (n=6); Ablauf KA (n=1) 
 
Fazit 
Die Feststoffparameter gehören seit langem zu den Standardparametern in den Abflüssen 
der Siedlungsentwässerung und der Kläranlage. Sie sind relativ einfach zu bestimmen, da-
her ist die Datenlage, insbesondere für den AFS-Parameter, gut. Im Kanalnetz und in der 
Kläranlage werden die Feststoffparameter (z.B. ASS) auch als Betriebskenngrößen verwen-
det. 
Durch die mögliche Verschlammung der Gewässersohle können sie signifikante direkte Wir-
kungen auf die Fließgewässerorganismen haben. Des Weiteren gelten sie als Indikatoren für 
die an ihnen transportierten Stoffe (vorwiegend organischen Schadstoffe). 
Damit wird der Parameter AFS gegenwärtig und in Zukunft seine Bedeutung in den Abwas-
sersystemen behalten. Defizite bestehen noch bei der genauen Festlegung der Probenauf-


















       nicht  bekannt
       nicht bekannt
       bis 27,94 ml/ l
       bis 19,5 ml/ l
      nicht bekannt
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4.2 Kohlenstoffverbindungen und sauerstoffzehrende Verbindungen 
(Parameter CSB/ BSB/ TOC/ DOC)   
 
Wegen der Schwierigkeit, in (Ab)wassermatrices stets vollständig die relevanten Einzelver-
bindungen zu analysieren, wurden Summenparameter eingeführt, die sich durch eine relativ 
einfache Bestimmbarkeit auszeichnen. In diesem Kaptitel sollen diejenigen Summenparame-
ter beschrieben werden, die mit Hilfe von verschiedenen Methoden die Summe an organi-
schen Kohlenstoffverbindungen erfassen (CSB, BSB, TOC, DOC). Die Stoffgruppe - gemes-
sen als CSB - umfasst eine große Vielzahl von Verbindungen von natürlichen leicht abbau-
baren Kohlenstoffverbindungen (z.B. Zucker) bis zu synthetischen schwer abbaubaren Sub-
stanzen (z.B. PAK). Die genannten Parameter bestimmen also das Ausmaß einer organi-
schen Belastung, unabhängig davon, ob diese natürlichen oder anthropogenen Ursprungs 
ist. Den Summenparametern BSB und CSB ist gemeinsam, dass sie Parameter zur Ab-
schätzung der möglichen Veränderungen des Sauerstoffhaushaltes eines Gewässers dar-
stellen. 
Chemischer Sauerstoffbedarf (CSB) 
Der Chemische Sauerstoffbedarf (CSB) ist ein Summenparameter, der die chemisch oxidier-
baren Kohlenstoffverbindungen erfasst. Dies wird durch die Menge an Sauerstoff ausge-
drückt, der mit den im Wasser enthaltenen vorwiegend organischen Stoffen reagiert. Als 
Maß für den Verbrauch an Sauerstoff wird der Verbrauch an einem Oxidationsmittel (Kali-
umpermanganat KMnO4 bzw. Kaliumdichromat K2Cr2O7) verwendet. Der CSB charakterisiert 
eine operationell definierte Wirkung aller mit K2Cr2O7 reagierenden Substanzen und wird als 
Kenngröße für die Verschmutzung von Gewässern und Abwässern verwendet /URömpp 
2000/. 
Biologischer Sauerstoffbedarf (BSB5) 
Im Unterschied zum CSB erfasst der Biologische Sauerstoffbedarf (BSB5) die Menge an 
Sauerstoff, die Bakterien aufnehmen um organische Substanz teilweise oder vollständig ab-
zubauen. Als Maß für die biologisch oxidierbaren Substanzen wird der Sauerstoffverbrauch 
im Kläranlagenbereich innerhalb von 5 Tagen bestimmt. In dieser Zeit werden ca. 70 % der 
Abbaureaktionen abgeschlossen. Der BSB5 ist die Grundlage der Bewertung der Belastung 
einer Kläranlage mit abbaubaren Stoffen und ist maßgeblich für die Bemessung von Kläran-
lagen. Die BSB5-Konzentration ist in der Regel kleiner als die CSB-Konzentration; zur Ablei-
tung der Abbaubarkeit der organischen Verbindungen in einer Wasserprobe kann das Ver-
hältnis von CSB/BSB5 erste Hinweise geben. Die Bestimmung des BSB5-Parameters, die 
relativ aufwendig ist, wird häufig auf biologischen Kläranlagen und in Gewässerproben vor-
genommen.  
Total Organic Carbon (TOC)/ Dissolved Organic Carbon (DOC) 
Eine Möglichkeit, selektiv die organischen Kohlenstoffverbindungen in einer Wasserprobe zu 
erfassen, ist die Bestimmung des Total Organic Carbon (TOC) bzw. des löslichen Anteils als 
Dissolved Organic Carbon (DOC). Dabei werden die organischen Kohlenstoffverbindungen 
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oxidativ durch verschiedene Verfahren (thermisch, nasschemisch) in Kohlendioxid überführt. 
Das gebildete Kohlendioxid kann wiederum mit verschiedenen Methoden (IR-Spektrometer, 
Gaschromatographie, Elektroden u.a.) quantifiziert werden. Wichtig bei diesem Verfahren ist, 
den sog. Total Inorganic Carbon (TIC) (z.B. Hydrogencarbonate) einer Wasserprobe vorher 
durch Säurezugabe zu entfernen. Bei vielen Geräteanbietern ist die simultane Bestimmung 
des TIC und des TOC möglich, um so auf den Gesamtkohlenstoff (Total Carbon TC) einer 
Probe zu schließen. Zu beachten sind mögliche Fehlerquellen z.B. bei feststoffreichen Pro-
ben; hier reicht die Oxidationskraft der UV-basierten Oxidation in vielen Fällen nicht aus, was 
zu Minderbefunden führen kann.  
Der TOC wird in der Abwasserreinigung wegen seiner besseren Bestimmbarkeit mit online-
Messtechniken in letzter Zeit als Ersatzparameter für den CSB diskutiert. Im Trockenwetter-
abfluss bestehen gute Korrelationen zwischen dem TOC und dem CSB; ob dieses Verhältnis 
im gleichen Umfang konstant bei Mischwasserabfluss ist, ist gegenwärtig offen. 
 
Rechtliche Regelungen und andere Vorgaben 
Am häufigsten existieren Vorgaben für die Parameter CSB und BSB. Diese beziehen sich 
vorwiegend auf die Matrices Ablauf Kläranlage und oberirdische Gewässer. 
Für die oberirdischen Gewässer sind die Regelungen für Direkteinleiter aus Kläranlagen 
bedeutend. Diese werden als Mindestanforderungen in den Verwaltungsvorschriften und der 
Abwasserverordnung für kommunale Einleiter (Anhang 1) und für vielfältige gewerbliche Ein-
leiter (mehrere Anhänge) formuliert /AbwV 2002/. Als Beispiel sind in Tabelle 4-2 die Rege-
lungen für CSB und BSB5 für kommunale Direkteinleiter aufgeführt. Zusätzlich sind die Rege-
lungen des Abwasserabgabengesetzes zu beachten /AbwAG 2001/. Als weitere Ergänzung 
können Regelungen zur Begrenzung der Indirekteinleitungen in kommunale Abwassersys-
teme herangezogen werden (Indirekteinleiter-VO der Länder, kommunale Satzungen u.a.). 
 








Klasse 1 < 1.000 150 40 
Klasse 2 1.000-5.000 110 25 
Klasse 3 5.000-10.000 90 20 
Klasse 4 10.000-100.000 90 20 
Klasse 5 > 100.000 75 15 
 
Für einen Leistungsvergleich der bundesdeutschen Kläranlagen hat die ATV-DVWK Bewer-
tungsstufen für die Restverschmutzung in Kläranlagenabläufen festgelegt. Diese in Tabelle 
4-3 zusammengefassten sog. Sauerstoffbedarfsstufen stellen keine rechtlichen Anforderun-
gen dar, ermöglichen aber eine erste Einstufung von Belastungen in Kläranlagenabläufen 
/ATV-DVWK 2001b/. 
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Tabelle 4-3:  Sauerstoffbedarfsstufen zur Einteilung der Kläranlagenabläufe /ATV-DVWK 
2001b/ 




5 sehr groß > 120 > 30 
4 groß ≤ 120 ≤ 30 
3 mäßig ≤ 90 ≤ 20 
2 gering ≤ 50 ≤ 10 
1 sehr gering ≤ 30 ≤ 5 
 
Die aus Kläranlagen stammende CSB-Fracht stellt eine weitgehend kontinuierliche und 
gleichmäßige Belastung der oberirdischen Gewässer dar. Demgegenüber treten nieder-
schlagsbedingte Einleitungen aus Trenngebietsabflüssen und Mischwasserentlastungen 
vorwiegend stoßartig, heterogen und nicht vorhersagbar auf. In ersten Ansätzen wird ver-
sucht, die Auswirkungen von Mischwassereinleitungen mit Hilfe von Vorgaben zu BSB5-
Gewässerkonzentrationen zu formulieren /Foundation of Water Research 1994, zitiert in 
Schäfer und Hoffmann 1998, BWK-M3 2001 u.a./. Ein hierbei häufig verwendetes Werkzeug 
sind Gewässergütemodelle, die unter anderem den Parameter BSB5 berücksichtigen. Aus 
der BSB5-Konzentration ergibt sich unter Berücksichtigung weiterer Faktoren (z.B. Wiederbe-
lüftungsrate) eine Sauerstoffkonzentration im Gewässer. Für sie werden in zwei europäi-
schen Regelungen aus Dänemark und England Minimalkonzentrationen mit Auftretenshäu-
figkeiten und -dauern festgelegt /DK: Hvitved-Jacobsen 1993, zitiert in Lammersen 1997; 
GB: Foundation of Water Research 1994, zitiert in Schäfer und Hoffmann 1998/. In Deutsch-
land nennt das Merkblatt M3 des BWK einen Sauerstoffgrenzwert im Gewässer von 5 mg/l 
/BWK-M3 2001/. 
Eine allgemeine Beurteilung des Zustands von oberirdischen Fließgewässern wird mit Hil-
fe des Saprobienindexes vollzogen, der neben anderen Parametern den CSB berücksichtigt 
(s.u.). Allgemeine Güteanforderungen für Fließgewässer werden für CSB (≤ 20 mg/l) und 
BSB5 (≤ 5 mg/l) in Nordrhein-Westfalen festgeschrieben /MURL NRW 1991/. Von der LAWA 




Durch den Charakter der Summenparameter lassen erhöhte CSB- oder BSB5-
Konzentrationen keine Aussagen über direkte toxische Wirkungen an Organismen zu, wie 
dies für einige Einzelstoffe möglich ist.  
Vielmehr zeigt ein hoher CSB- bzw. BSB5-Wert das Potenzial eines vermehrten Sauerstoff-
verbrauchs durch Organismen in Fließgewässern an. Insofern wird diesen Parametern in 




Herkunft, Aufkommen und Verteilung  
Die folgenden Betrachtungen beziehen sich vorwiegend auf den CSB und den BSB5 mit 
Schwerpunkt auf den am häufigsten untersuchten Parameter CSB. Daten zu TOC und DOC-
Aufkommen sind lediglich vereinzelt vorhanden (siehe Anhang A.2).  
 
Im Oberflächenabfluss werden bei Regenereignissen stoffliche Belastungen aus der Luft 
(Atmosphäre, Niederschlag: entspricht Primärbelastung) mit den stofflichen Belastungen der 
Oberfläche (Verkehr, Abfälle u.a.: entspricht Sekundärbelastung) vereinigt.  
Im Oberflächenabfluss ist das CSB/BSB5-Verhältnis mit ca. 10 wesentlich höher als beim 
Schmutzwasserabfluss. Dies bedeutet, dass der Anteil leicht abbaubarer organischer Ver-
bindungen beim Oberflächenabfluss wesentlich geringer als beim Schmutzwasser ist. Mess-
werte zum CSB in Oberflächenabflüssen stammen häufig aus dem nordamerikanischen 
Raum. Hierbei sind große Unterschiede zwischen den Messprogrammen zu verzeichnen (ca. 
40 bis 220 mg/l) (siehe auch Tabelle 40 in Anhang A.2).  
In Europa wurden in Messprogrammen häufiger Trenngebietsabflüsse untersucht. Die 
hierbei ermittelten Konzentrationen liegen in ähnlichen Bereichen (ca. 30 bis 380 mg/l). Al-
lerdings ist hier zu berücksichtigen, dass ein möglicher Fremdwasseranteil die Konzentration 
verdünnen kann im Vergleich zu den Messungen im Oberflächenabfluss von Mischflächen. 
Insgesamt schwanken CSB-Konzentrationen im Oberflächenabfluss in großen Bereichen. 
Während in den USA niedrigere Gehalte gemessen werden (ca. 50 bis 65 mg/l) /Smullen et 
al. 1999/ findet man im innerstädtischen Bereich in Frankreich deutlich höhere CSB-
Konzentrationen bis 990 mg/l /Laine et al. 1998/. Die wesentlichen Einflussfaktoren sind ana-
log zu vielen anderen niederschlagsbedingten Schmutzstoffen  
 
• das Niederschlags-/Abflussgeschehen (Regenhöhe und Intensitätsverteilung, Vorbe-
lastung u.a.), 
• die Straßenreinigung und Windverfrachtung, 
• die vorangegangene Trockenperiode (zeitabhängige Akkumulation auf Straßenober-
fläche, aber unterschiedliche Angaben in der Literatur) und die 
• Untersuchungsmethodik (Probennahme, Probenaufbereitung, Auswerteverfahren 
u.a.). 
 
Im zeitlichen Verlauf von Oberflächenabflussganglinien bilden sich unter bestimmten Bedin-
gungen first-flush-Effekte der CSB-Konzentrationen aus (s.u.). 
Oberflächenabflüsse bestehen aus Dachabflüssen und Verkehrflächenabflüssen. Für beide 
Abflussarten existieren einzelne Untersuchungsprogramme. 
In Dachabflüssen wird häufiger der CSB als der BSB5-Parameter erfasst. Generell kann 
trotz der geringen Datenlage davon ausgegangen werden, dass, bezogen auf den CSB, 
Dachabflüsse geringer als Verkehrsflächenabflüsse belastet sind.  
140 
CSB-Daten für Abflüsse von Verkehrsflächen sind in größerem Ausmaß vorhanden; ins-
besondere wurden Abflüsse von Autobahnen untersucht. Auffallend ist auch bei dieser Ab-
flussart die hohe Heterogenität, die durch die vielfältigen Einflussfaktoren bedingt ist (s.o.). In 
der Tendenz sind Autobahnabflüsse trotz hoher Verkehrsstärken geringer belastet als Abläu-
fe von Straßen (siehe auch Tabelle 40 in Anhang A.2). Als Gründe werden u.a. die vermehr-
te Windverfrachtung von Schmutzstoffen bei Autobahnflächen und der geringere Abrieb an-
geführt /Xanthopoulos 1996/. Allerdings existieren zur CSB-Belastung in Abflüssen von in-
nerörtlichen Straßen nur wenige Messungen.  
BSB5-Werte werden im Vergleich zum CSB in Verkehrflächenabflüssen in weitaus geringe-
rem Umfang erhoben. Auffällig ist bei den wenigen vorliegenden Parallelmessungen das 
hohe CSB/BSB5-Verhältnis von ca. 10:1 (siehe auch Tabelle 40 in Anhang A.2). 
Im Schmutzwasser werden überwiegend der CSB, der BSB5 und der TOC bestimmt. Inte-
ressant für die Bewertung der Abbaubarkeit sind die Verhältniszahlen untereinander. 
Das CSB/BSB-Verhältnis im Zulauf einer kommunalen Kläranlagen liegt in der Regel bei ca. 
2:1, im Verlauf der Reinigungsstufen steigt es durch den vorwiegenden biologischen Abbau 
der leicht abbaubaren Verbindungen an. Im Ablauf werden CSB/BSB5-Verhältnisse von ca. 
4:1 beschrieben /Koppe und Stozek 1998/. Abweichungen von diesen Grobkennzahlen kön-
nen einen Einfluss von Industrieabwasser oder eine variierende Reinigungsleistung in der 
Kläranlagentechnik anzeigen. 
Neben dem Gesamt-CSB werden in Kläranlagen auch einzelne Fraktionen des CSB be-
stimmt. Diese unterscheiden sich nach dem Anteil der gelösten bzw. ungelösten CSB-
Verbindungen und nach der Abbaubarkeit. Roeleveld und Loosdrecht /2002/ geben im Zulauf 
von Kläranlagen (21 Anlagen) einen Anteil an gelöstem CSB (Summe aus Ss und Si-
Fraktionen) von ca. 32 % an, davon entfallen ca. 25 % auf die leicht abbaubare Ss-Fraktion. 
Ein Stoffbeispiel für eine gelöste, leicht abbaubare CSB-Verbindung (Ss) wäre die Essigsäu-
re, für eine gelöste schwer abbaubare CSB-Verbindung (Si) der Komplexbildner EDTA (siehe 
auch Kapitel 4.5.8).  
Typische CSB- und BSB5-Werte für kommunales Schmutzwasser werden von Koppe und 
Stozek /1998/ genannt. Schmutzwasser mit einer mittleren Verschmutzung weist CSB-
Gehalte von ca. 600 mg/l (entspricht 120 g/ E*d) und BSB5-Gehalte von ca. 300 mg/l (ent-
spricht 60 g/E*d) auf. Von Henze et al. /1997/ wird die Schmutzwasserbelastung mit CSB in 
die Klassen moderat (ca. 530 mg/l), verdünnt (ca. 320 mg/l) und konzentriert (ca. 740 mg/l) 
eingeteilt. 
Messprogramme zur Erfassung der CSB-Belastung in Mischwasserkanälen berücksichtigen 
häufig zusätzlich den Trockenwetterabfluss, der im Wesentlichen der Zusammensetzung im 
Zulauf der Kläranlage bei Trockenwetter entspricht (siehe Tabelle 40 in Anhang A.2). 
Im Unterschied zu den Oberflächenabflüssen werden die Parameter TOC und DOC im 
Schmutzwasser häufiger erfasst. Die TOC-Werte in Schmutzwasser schwanken sehr stark, 
je nach der Herkunft. In Industrieabwasser können 10 bis 10.000 mg/l TOC vorkommen. Mitt-
lere TOC-Gehalte im Schmutzwasser werden mit ca. 100 mg/l (entspricht 20 g/E*d) angege-
ben /Hosang und Bischoff 1989/. In mechanisch vorgereinigtem kommunalem Abwasser 
werden ca. 85 mg/l TOC und in biologisch gereinigtem Abwasser ca. 16 mg/l gefunden 
/Hütter 1992/. 
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Eines der wesentlichen Anliegen der Kläranlagentechnik ist die Entfernung organischer Koh-
lenstoffverbindungen. Dementsprechend haben die meisten Kläranlagen hohe Rückhalteleis-
tungen bezogen auf die Parameter CSB und BSB5. Darüber hinaus haben diese Parameter 
eine besondere Bedeutung bei der Bemessung von Kläranlagen und werden daher häufig 
untersucht. Typische Werte von Konzentrationen in Kläranlagenabläufen schwanken je 
nach Kläranlagentyp, allerdings sind diese Schwankungen wesentlich geringer als bei den 
Oberflächenabflüssen. Bei der Auswertung des bundesweiten Leistungsvergleichs (2001) 
der Kläranlagenabläufe (ca. 5.800 Kläranlagen) ergaben sich mittlere CSB-Werte von 33 
mg/l und BSB-Werte von 5 mg/l /ATV-DVWK 2001b/. 
Durch den höheren Anteil an CSB im Vergleich zum BSB5 in Oberflächenabflüssen erhöht 
sich dieser Anteil auch im Mischwasserabfluss bei Vermischung mit dem Schmutzwasser-
abfluss. 
Analog zu den Oberflächenabflüssen werden im zeitlichen Verlauf der CSB-Konzentrationen 
von Mischwasserereignissen häufig first-flush-Effekte beobachtet. Dieser als Spülstoß be-
zeichnete Effekt zeigt sich im Vorauseilen der CSB-Frachtsumme vor der Abflusssumme. 
Die Ausprägung eines Spülstoßes ist abhängig vom Einzugsgebiet, z.B. von der Größe, bzw. 
dem Kanalnetz, z.B. vom Gefälle und der Fließzeit. First-flush-Effekte werden häufiger bei 
kleineren steilen Einzugsgebieten mit geringen Fließzeiten beobachtet /Krauth 1979/. 
Neben den Oberflächenabflüssen und dem Schmutzwasserabfluss stellen die im Laufe des 
Abflussereignisses remobilisierten Kanalablagerungen einen bedeutenden Anteil an der 
CSB- und BSB5-Belastung im Mischwasserabfluss dar. Verschiedene Autoren schätzen die-
sen Anteil bis auf ca. 50 % bezogen auf die transportierte Mischwasserfracht /Chebbo et al. 
2001 und Gromaire et al. 2001/. 
Belastungen der oberirdischen Gewässer durch Mischwasserentlastungen können aus 
Regenüberläufen (RÜ) und aus Regenüberlaufbecken (RÜB) stammen. Bei den Regenüber-
läufen ist die Entlastungskonzentration durch die einfache Aufteilung der Abflussströme im 
Wesentlichen abhängig vom Mischverhältnis des Oberflächenabflusses zum Schmutzwas-
serabfluss. Bei den Regenüberlaufbecken ist dies grundsätzlich auch der Fall, allerdings 
kann das Bauwerk eine zusätzliche Reinigungsleistung aufweisen. Dies kann entweder 
durch Sedimentation (z.B. Durchlaufbecken) oder durch andere Prozesse (z.B. integrierte 
Fällung/Flockung) erreicht werden. Aus diesem Grund sind die gemessenen Konzentratio-
nen in Mischwasserentlastungen sehr heterogen und neben anderen Einflussfaktoren stark 
abhängig von der Art der verwendeten Becken (siehe Tabelle 40 in Anhang A.2). Problema-
tisch beim Vergleich der entsprechenden Messprogramme ist, dass abgesehen von den 
sonstigen Defiziten der Datendokumentation (Niederschlagsgeschehen, Probennahme u.a.), 
insbesondere zu den Regenentlastungsbauwerken bzw. den möglichen Reinigungsverfahren 
wenige Informationen verfügbar sind. 
In der Tendenz kann allerdings gesagt werden, dass die CSB-Konzentrationen in Mischwas-
serentlastungen geringer als in den Mischwasserabflüssen sind (siehe auch Abbildung 4-6). 
Entsprechend der Situation beim Schmutzwasser werden auch in Oberflächengewässern 
die Summenparameter CSB, BSB und TOC bestimmt. Zur Bewertung des Zustandes von 
Fließgewässern beschreibt Leithe /1975, zitiert in Hütter 1992/ eine Zuordnung der CSB- und 




Tabelle 4-4: Zusammenhang zwischen Saprobitätsstufe und den CSB- und BSB-Werten in 







I 2 2 
I/II 4 4 
II 8-9 3-4 
II/III 11-18 4-7 
III 20-65 20 
III/IV 80-200 40-120 
IV - - 
 
Der TOC-Wert wird auch in Fließgewässern bestimmt. Unbelastete Fließgewässer enthalten 
bis zu 1 mg/l TOC, schwach belastete ca. 28 mg/l und stark belastete ca. 176 bis 583 mg/l 
/Hütter 1992/. 
In Grundwässern bzw. Trinkwässern werden der CSB und der BSB in der Regel nicht be-
stimmt. Hier wird als Maß für eine mögliche organische Verschmutzung der Kaliumperman-
ganatverbrauch (KMnO4-Verbauch) verwendet. Dieser Parameter arbeitet nach einem ähnli-
chen Messprinzip wie der CSB, der wesentliche Unterschied besteht im verwendeten Oxida-
tionsmittel (s.o.). Unter den Versuchsbedingungen ist durch die Anwendung von KMnO4, das 
als schwächeres Oxidationsmittel im Vergleich zum Kaliumdichromat gilt, die vollständige 
Erfassung aller organischen Verbindungen nicht immer gegeben. Als Screeningparameter 
zeigt ein KMnO4-Verbrauchs-Wert von ca. 3 bis 8 mg/l normale Belastungen an, Konzentra-
tionen über 12 mg/l deuten auf eine mögliche organische Verunreinigung in Grund- bzw. 
Trinkwässern hin /Hütter 1992/. Wird eine erhöhte KMnO4-Belastung ermittelt, sollten weitere 
Verschmutzungsindikatoren zur Quellenauffindung (z.B. Ammonium) bestimmt werden.  
 
Zusammenfassend werden in Abbildung 4-5 die wesentlichen Stoffpfade der CSB-
Verbindungen im aquatischen System gezeigt. 
Daraus geht hervor, dass CSB-Verbindungen von beiden Abflussarten, Oberflächenabfluss 
und Schmutzwasserabfluss, in das Mischsystem eingetragen werden. In die Fließgewässer 
gelangt CSB über die Trenngebietsauslässe, die Mischwasserentlastung und die Kläranla-
genabläufe. Zu möglichen weiteren Eintragswegen, z.B. von unbebauten Flächen, ist nur 
wenig bekannt. 
Die Kläranlagenabläufe sind kontinuierlich; der CSB besteht zum überwiegenden Teil aus 
schlecht abbaubaren Verbindungen. Im Unterschied hierzu sind die CSB-Belastungen aus 












































Abbildung 4-5:  Quellen und Verteilung von CSB im urbanen Wasserkreislauf 
 
In den nachfolgenden Abbildungen (Abbildung 4-6 und Abbildung 4-7) werden Konzentratio-
nen an CSB und BSB in den verschiedenen Wassermatrices dargestellt.  
Beim CSB sind die häufig gemessenen Konzentrationen (graues Band) im Schmutzwasser 
etwas höher als von den Oberflächenabflüssen (Dach- und Verkehrsflächenabflüsse). Beim 
Mischwasserabfluss ist eine hohe Heterogenität infolge Kanalablagerungen zu beobachten. 
Ein Rückhalt in den Regenbecken ist an der tendenziell verringerten Konzentration im Ver-
gleich zwischen Mischwasserabfluss und Mischwasserentlastung zu erkennen. Analog wird 
der hohe Rückhalt in Kläranlagen durch den Vergleich der Konzentrationsbandbreite beim 
Schmutzwasser und beim Kläranlagenablauf deutlich.  
Von der Tendenz her sind diese Entwicklungen ähnlich beim BSB, allerdings werden hier 
deutlich geringere Konzentrationen gemessen. Weiterhin ist die Datenlage bei BSB viel 















Abbildung 4-6:  Aufkommen von CSB in verschiedenen Matrices. Niederschlagswasser (n=7); 
Dachabfluss (n=8); Verkehrsflächenabfluss (n=32); Schmutzwasser (n=25); 

















Abbildung 4-7:  Aufkommen von BSB in verschiedenen Matrices. Niederschlagswasser (n=4); 
Dachabfluss (n=5); Verkehrsflächenabfluss (n=19); Schmutzwasser (n=17); 
Mischwasser (n=11); Mischwasserentlastungsabfluss (n=12); Ablauf KA (n=5); 
Fließgewässer (n=3) 
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Der CSB ist ein wichtiger und häufig untersuchter Summenparameter zur Erfassung oxidier-
barer Substanzen. Er dient als Kenngröße für den Verschmutzungsgrad von verschiedenen 
Wassermatrices (Oberflächenabfluss, Schmutzwasser, Ablauf der Kläranlage). 
Der Charakter der CSB-Verbindungen aus den Hauptemittenten des Mischsystems ist unter-
schiedlich. Kläranlagenabläufe emittieren kontinuierlich weitgehend inerte CSB-
Verbindungen. In Mischwasserentlastungen sind die leicht abbaubaren Anteile des CSB hö-
her; die Fließgewässerbelastungen treten stoßweise und nicht vorhersagbar auf. 
Wegen guter Datenlage in vielen Systemkomponenten ist der CSB-Parameter eine gute 
Vergleichskenngröße, die auch in Zukunft von Bedeutung sein wird. 
 
 
Die Datenlage zu BSB-Konzentrationen in Matrices des urbanen Wasserkreislaufs ist im 
Vergleich zum CSB viel geringer.  
Der BSB ist ein Wirkungsparameter zur Abbildung des Sauerstoffhaushaltes in Gewässern. 
Deshalb wird er in Regelungen zur Festlegung von Kläranlagenablaufkonzentrationen aufge-
führt (z.B. AbwV 2002). Auch in Vorgaben zur Beschreibung möglicher Beeinträchtigungen 
durch niederschlagsbedingte Einleitungen wird der BSB-Parameter genannt /Lammersen 
1997, BWK-M3 2001/. 
Wegen der aufwendigen Bestimmungsmethoden ist der BSB-Parameter als Routineparame-








Stickstoff kommt im aquatischen System in verschiedenen Formen vor. Der in einer Wasser-
probe ermittelte Gesamt-Stickstoff setzt sich zusammen aus den anorganischen Verbindun-
gen Nitrat, Nitrit und Ammonium/Ammoniak und den organischen Stickstoffverbindungen 
(Eiweiße, Aminosäuren u.a.). Im TKN (Total Kjeldahl Stickstoff) wird die Summe von organi-
schem Stickstoff und Ammonium bestimmt. Allgemein unterliegen die organischen und anor-
ganischen Stickstoffverbindungen Umwandlungsprozessen, die stark von reduzierenden 
oder oxidierenden Milieubedingungen abhängen. Im Unterschied zum Phosphor tritt Stick-
stoff auch elementar als N2 auf und kann deshalb eine aquatische Komponente luftseitig ver-
lassen bzw. in diese eingetragen werden. 
Phosphorverbindungen  
 
Phosphorverbindungen treten vorwiegend in der Lithosphäre und der Hydrosphäre auf; im 
aquatischen System werden vor allem Phosphate (Oxidationsstufe +5) gefunden. Da keine 
gasförmigen Formen des Phosphors existieren, spielt die Atmosphäre im Phosphorkreislauf 
nur eine untergeordnete Rolle. Phosphorverbindungen können je nach Verbindungsform in 
gelöster (z.B. Hydrogenphosphat) oder in partikulärer Form (z.B. Lecithine) vorliegen. Im 




Wichtige Stoffeigenschaftsgrößen  
 
Anorganische Stickstoffverbindungen treten abhängig von den Redoxbedingungen vor-
wiegend als Ammonium/Ammoniak (NH4+/NH3) (Oxidationsstufe -3), als Nitrit (NO2-) (Oxidati-
onsstufe +3) und als Nitrat (NO3-) (Oxidationsstufe +5) auf.  
 
Für die Bewertung der Relevanz von ammoniumhaltigen Abflüssen ist das Gleichgewicht von 
Ammonium und Ammoniak maßgeblich, da die möglichen akuten Wirkungen in Oberflä-
chengewässern in erster Linie durch Ammoniak hervorgerufen werden. Im Wesentlichen wird 
das Gleichgewicht beeinflusst von den Parametern pH-Wert und Temperatur. In der folgen-




Tabelle 4-5: Prozentanteile Ammoniak-N in Abhängigkeit von pH und Temperatur /Fenz 
und Nowak 1998/ 
Temperatur 
[°C]/ pH [-] 
7 7,5 8 8,5 9 9,5 10 
5 0,12 0,39 1,23 3,80 11,10 28,32 55,54 
10 0,19 0,59 1,83 5,57 15,71 37,09 65,08 
15 0,27 0,86 2,67 7,98 21,52 46,44 73,91 
20 0,40 1,24 3,83 11,17 28,46 55,71 79,91 
25 0,57 1,77 5,39 15,27 36,30 64,31 85,07 
 
Ammonium unterliegt auch einem mikrobiellen Abbau über Nitrit zum Nitrat. Dieser Sachver-
halt wird in der Abwasserreinigung genutzt, um gezielt Stickstoff aus Abwasser zu entfernen 
(s.u.). 
 
Nitrit (Oxidationsstufe +3) tritt als Zwischenstufe in verschiedenen Reaktionen des Stick-
stoffkreislaufes auf. Es kommt meist nur in geringen Konzentrationen in Wassermatrices vor, 
gilt aber als signifikantes Fischgift. Darüber hinaus hat es eine Bedeutung in humantoxikolo-
gischer Hinsicht im Trinkwasser. 
 
Nitrat ist das Anion der Salpetersäure und gilt als Endprodukt der Oxidation von Stickstoff-
verbindungen (Oxidationsstufe +5). Wie in allen Redoxsystemen kann unter anaeroben Be-
dingungen durch Reduktion auch Ammonium zurückgebildet werden. Da Nitrat gut von 
Pflanzen als Nährstoff aufgenommen wird, ist es einer der wichtigsten Düngerstoffe. Im Bo-
den ist Nitrat im Unterschied zum Ammonium sehr mobil, dadurch besteht eine erhöhte Ge-
fahr der Auswaschung in Grundwässer und Fließgewässer. Neben seiner Wirkung als 
Eutrophierungsfaktor hat Nitrat eine Relevanz für die menschliche Gesundheit beim Trink-
wasser (s.u.). 
 
Organische Stickstoffverbindungen in (Ab)Wassersystemen bestehen vor allem aus Ei-
weißen bzw. Aminosäuren. Aber auch die organische Substanz Harnstoff kommt gerade im 
Schmutzwasser häufig vor. Die Stoffeigenschaften dieser Gruppe an Verbindungen sind viel-
fältig und deshalb nur schwer allgemeingültig zu beschreiben. Viele organische Stickstoff-
verbindungen werden im Abwassersystem, dem Kanalnetz und der Kläranlage, biologisch 
gut abgebaut (s.u.). 
 
Als Phosphate werden sowohl Salze der Orthophosphorsäure (H3PO4) als auch deren Ester 
(z.B. kondensierte Phosphate) bezeichnet. Die Löslichkeit von Phosphaten ist unterschied-
lich. Während Ammonium- und Alkaliphosphate mäßig bis gut löslich in Wasser sind, gelten 
Eisen- und Aluminiumphosphate als schwer löslich. Diese Eigenschaft wird in Fällungsver-
fahren bei der Phosphorentfernung in Abwasserreinigungsanlagen genutzt (s.u.). Organische 
Phosphorverbindungen können sowohl gelöst, z.B. als saure Phosphorsäureester, als auch 
ungelöst, z.B. als Nucleinsäuren, im Schmutzwasser vorliegen /Koppe und Stozek 1998/. 
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Rechtliche Regelungen und andere Vorgaben 
 
Da Stickstoff und Phosphor als Eutrophierungsfaktoren gelten, sind sie in die Liste der zu 
meldenden Schadstoffe im Kompartiment Wasser zur Erstellung eines Europäischen Schad-
stoffregisters (EPER) aufgenommen worden /EU Kommission 2000/. 
Durch die Regelungen der Phosphat-Höchstmengen-VO /PHöchstMengV 1980/ und die 
freiwillige Verminderung des Phosphateinsatzes in Wasch- und Reinigungsmitteln von Seiten 
der Industrie konnte der Phosphorgehalt im Abwasser erheblich vermindert werden. So san-
ken die einwohnerspezifischen Phosphat-Belastungen von 4,9 g/E d im Jahr 1975 bis auf 2,0 
g/E d im Jahr 1998 /URömpp 2000/. 
Für kommunale Kläranlagen gelten als Direkteinleiter die Mindestanforderungen der Abwas-
serverordnung (siehe Tabelle 4-6). Dabei werden mit der Bezeichnung Gesamt-Stickstoff die 
anorganischen Stickstoffverbindungen (Nitrat, Nitrit und Ammonium) zusammengefasst. Wei-
tere Vorgaben sind im Abwasserabgabengesetz /AbwAG 2001/ und in den Regelungen zu 
Indirekteinleitern zu finden. 
 





N anorg  * 
(Summe NH4-N, 








Klasse 1 < 1.000 - - - 
Klasse 2 1.000-5.000 - - - 
Klasse 3 5.000-10.000 - 10 - 
Klasse 4 10.000-100.000 18 10 2 
Klasse 5 > 100.000 13 10 1 
* Anforderung ist temperatur- oder jahreszeitabhängig; bei N anorg. kann durch Nachweis der Verminderung der Gesamtstick-
stofffracht um 70 % eine höhere Konzentration zugelassen werden 
 
Für einen Leistungsvergleich der bundesdeutschen Kläranlagen hat die ATV-DVWK Bewer-
tungsstufen für die Restverschmutzung in Kläranlagenabläufen festgelegt. Diese in Tabelle 
4-7 zusammengefassten sog. Sauerstoffbedarfs- bzw. Nährstoffbelastungsstufen stellen 
keine rechtlichen Anforderungen dar, ermöglichen aber eine erste Einstufung von Belastun-







Tabelle 4-7: Sauerstoffbedarfs- und Nährstoffbelastungsstufen zur Einteilung der Kläran-
lagenabläufe /ATV-DVWK 2001b/ 











5 sehr groß > 20 > 35 > 5 
4 groß ≤ 20 ≤ 35 ≤ 5 
3 mäßig ≤ 10 ≤ 18 ≤ 2 
2 gering ≤ 3 ≤ 13 ≤ 1 
1 sehr gering ≤ 1 ≤ 8 ≤ 0,5 
 
Neben den kontinuierlichen Kläranlagenabläufen belasten stoßartige niederschlagsbeding-
te Einleitungen die oberirdischen Gewässer. Vorgaben zur Begrenzung dieses Nährstoff-
eintrages sind bislang in Deutschland nicht in rechtlichen Regelungen festgeschrieben.  
Fenz und Nowak /1998/ beschreiben eine Regelung aus England (siehe Tabelle 4-8). Die 
maßgeblichen Immissionskriterien sind das Ammonium und das Ammoniak. Die Wirkung von 
Ammonium in Gewässern beruht auf der pH- und temperaturabhängigen Bildung von Am-
moniak. In der Arbeit von Lammersen /1997/ werden Anforderungen an die Ammonium- bzw. 
Ammoniakkonzentration in Fließgewässern aus ökotoxikologischer Sicht formuliert. 
 
Tabelle 4-8: Ammoniak-Grenzwerte aus England [mg/l] in Abhängigkeit von der Dauer und 
der Wiederkehrhäufigkeit der Belastung (Foundation of Water Research 1994, 
zitiert in Schäfer und Hoffmann 1998) 
Wiederkehrhäufigkeit/ 
Wirkdauer 
1 Stunde 6 Stunden 24 Stunden 
monatlich 0,150 0,075 0,030 
vierteljährlich 0,225 0,125 0,050 
jährlich 0,250 0,150 0,065 
 
In Deutschland werden für die Bemessung von Regenentlastungsbauwerken in der Misch-
kanalisation Vorgaben im Arbeitsblatt A 128 /ATV 1992/ genannt. Hierin sind keine direkten 
stofflichen Emissionsgrenzwerte enthalten. Als einfache Bewertungsgröße wird ein Mindest-
mischverhältnis von > 7 definiert. Es ergibt sich als Verhältnis zwischen Regen- und Tro-
ckenwetterabfluss während aller Entlastungsereignisse eines Jahres. 
In einer von der ATV-DVWK eingesetzten Arbeitsgruppe werden weitergehende Anforderun-
gen an die Mischwasserbehandlung gestellt. Mit dem sogenannten a-Wert werden kritische 
Einwohnerlasten bezogen auf den Niedrigwasserabfluss des Fließgewässers beschrieben. 
Die Grundlage für den a-Wert bilden vertretbare Stoffgehalte (Feststoffe, Sauerstoff, Ammo-
niak) im Gewässer bei Mischwassereinleitungen. Bei Gewässern mit pH-Werten > 8 soll die-
ser a-Wert < 15 EW/l s - bei pH-Werten über 8,5 < 10 EW/l s - sein. Bei Überschreitungen 
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dieser Werte werden genauere Prüfungen zur Ermittlung nachteiliger Wirkungen vorgeschla-
gen /ATV-Arbeitsgruppe 2.1.1. 1993 und 1997/. 
Im Merkblatt BWK-M3 wird ein Ammoniakgrenzwert im Gewässer nach der Einleitung von 
Niederschlagsabflüssen von 0,1 mg/l NH3-N gefordert. Bei Unterschreitung dieses Wertes 
wird davon ausgegangen, dass keine signifikante Schädigung der aquatischen Lebensge-
meinschaften vorkommt /BWK-M3 2001/.  
 
Aufgrund der Hauptwirkung von Phosphorverbindungen als Eutrophierungsfaktor stehen 
im Unterschied zum Ammonium eher akkumulierende Belastungen durch niederschlagsbe-
dingte Einleitungen im Vordergrund. Da in Oberflächenabflüssen im Vergleich zum 
Schmutzwasser nur geringe Konzentrationen enthalten sind (s.u.), haben die niederschlags-
bedingten Einleitungen einen moderaten Anteil an den in Gewässer eingeleiteten Phosphor-
frachten. Im Vordergrund stehen hier nach wie vor die kommunalen Kläranlagen und diffuse 
Quellen (z.B. Erosion). Deshalb existieren keine Vorgaben zur Begrenzung der Emissionen 
aus Oberflächenabflüssen und Mischwasserentlastungen. Allerdings werden im Einzelfall bei 
empfindlichen Gewässern auf regionaler Ebene weitergehende Anforderungen zum Phos-
phorrückhalt genannt. 
 
Direkte rechtlich verbindliche Grenzwerte für Nährstoffe in Oberflächengewässern gibt es in 
Deutschland bislang nicht. Als Bewertungsmaßstab von Aufkommensdaten können die in 
Nordrhein-Westfalen eingeführten allgemeinen Güteanforderungen (AGA) dienen. Hier ist 
die Gewässergüteklasse II als Ziel benannt; dieses wird erreicht bei Ammoniumgehalten < 1 
mg/l, Nitratgehalten < 8 mg/l und Gesamtphosphorgehalten < 0,3 mg/l /MURL NRW 1991/. 
Des Weiteren wurde von der LAWA (Länderarbeitsgemeinschaft Wasser) eine chemische 
Güteklassifizierung eingeführt (siehe Tabelle 4-9). Dabei gehen die Güteklassen von I (geo-
gener Hintergrundwert) bis IV (sehr hohe Belastung). 
 
Tabelle 4-9:  Güteklassifizierung der Nährstoffe /LAWA 1998b/ 
Stoffparameter Stoffbezogene chemische Güteklasse 
[mg/l] I I-II II II-III III III-IV IV 
Nges ≤ 1 ≤ 1,5 ≤ 3 ≤ 6 ≤ 12 ≤ 24 > 24 
Nitrit-N ≤ 0,01 ≤ 0,05 ≤ 0,1 ≤ 0,2 ≤ 0,4 ≤ 0,8 > 0,8 
Nitrat-N ≤ 1 ≤ 1,5 ≤ 2,5 ≤ 5 ≤ 10 ≤ 20 > 20 
Ammonium-N ≤ 0,04 ≤ 0,1 ≤ 0,3 ≤ 0,6 ≤ 1,2 ≤ 2,4 > 2,4 
Pges ≤ 0,05 ≤ 0,08 ≤ 0,15 ≤ 0,3 ≤ 0,6 ≤ 1,2 > 1,2 
ortho-P ≤ 0,02 ≤ 0,04 ≤ 0,1 ≤ 0,2 ≤ 0,4 ≤ 0,8 > 0,8 
 
Zu beachten ist, dass diese Zielvorgaben fachlich begründete und auf allgemeine Vorgaben 
gestützte Bewertungsmaßstäbe und keine Grenzwerte sind. Sie dienen als Orientierungs-
werte; eine Überschreitung führt nicht zwingend zu Sofortmaßnahmen zu deren Verminde-
rung /Rocker 1999/.  
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Für Fischgewässer sind in der EU-Richtlinie Richtwerte für Ammonium (0,78 mg/l) und für 
Ammoniak (0,02 mg/l) genannt /EU 1978/. 
 
Wegen möglicher Wirkungen am Menschen von Nitrit und Nitrat (s.u.) wurden in der Trink-
wasserverordnung Grenzwerte von 50 mg/l für Nitrat (entspricht 11,3 mg/l Nitrat-N) und 0,1 
mg/l für Nitrit festgelegt. Um eine mögliche fäkale Verunreinigung auszuschließen, werden in 
der Trinkwasserverordnung die Werte für Ammonium (0,5 mg/l) und Kjeldahlstickstoff (1,0 
mg/l) begrenzt. Aus dem gleichen Grund ist ein Phosphorgrenzwert von 5 mg/l P2O5 vorge-






Akute Wirkungen von Nitrat am Menschen werden erst ab 500 mg/l beobachtet /URömpp 
2000/. Eine mögliche toxische Wirkung auf Menschen wird diskutiert im Zusammenhang mit 
der endogenen Bildung des Nitrits, das seinerseits bei Säuglingen zur Methämoglobinämie 
führen kann. Weiterhin können cancerogen wirkende Nitrosamine aus Nitrit und organischen 
Verbindungen gebildet werden. Aus diesen Gründen wurden für Nitrit und Nitrat strenge 
Grenzwerte in die Trinkwasserverordnung aufgenommen (s.o.).  
In einer an der TU Braunschweig durchgeführten Studie wurden in Fließgerinnen Untersu-
chungen zu Auswirkungen von Stickstoffverbindungen und Feststoffen auf ausgewählte 
Makroinvertebraten in Gewässern (Gammarus pulex, Limnephilus liunatus, Radix ovata) 
durchgeführt. Dabei zeigte sich, dass die Belastungen mit Ammonium, Feststoffen und 
Ammoniak im Vergleich zu den Pflanzenschutzmittelbelastungen von untergeordneter Be-
deutung sind. Abnahmen der Abundanzen konnten erst bei Konzentrationen von 3 mg/l Am-
monium, 0,91 mg/l Nitrit und 0,15 mg/l Ammoniak nachgewiesen werden. Effekte durch er-
höhte Schwebstoffbelastungen wurden erst ab Konzentrationen von 30.000 mg/l festgestellt 
/Liess et al 2001/. Im Unterschied hierzu berichtet Fent /1998/ bei Fischen von einer redu-
zierten Futteraufnahme und Degeneration von Kiemen bereits ab Ammoniumkonzentratio-
nen von 0,002 bis 0,15 mg/l. 
Insgesamt ist bei den Stickstoffverbindungen das im Gleichgewicht mit dem Ammonium ste-
hende Ammoniak der relevante Parameter für Oberflächengewässer. Das Auftreten ist ab-
hängig von den Faktoren Temperatur, pH-Wert, Sauerstoffgehalt, CO2-Gehalt und der Alka-
nilität /Lammersen 1997/. Bei der Betrachtung der akuten Wirkdaten vom Ammoniak (LC50) 
fällt die große Schwankungsbreite je nach betrachtetem Organismus auf (0,08 bis 3,0 mg/l). 
Fische sind hierbei tendenziell empfindlicher als Invertebraten /Lammersen 1997/. Chroni-
sche Wirkungen von Ammoniak werden ab Konzentrationen von 0,01 bis 0,08 mg/l berichtet. 
In diesem Bereich bestehen nach Fent und Nowak /1998/ allerdings noch große Unterschie-
de in den Ergebnissen und erhebliche Diskrepanzen zwischen Beobachtungen im Labor und 
im Freiland.  
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Neben Ammonium kann Nitrit als signifikantes Fischgift fungieren. Die Giftwirkung beruht 
auf einer Methämoglobinbildung in den Blutzellen. Die Toxizität von Nitrit ist stark abhängig 
vom Chloridgehalt. Durch höhere Chloridgehalte wird die Aufnahme des Nitrits kompetitiv 
gehemmt, damit reduziert sich die Wirkung /Lammersen 1997/. 
Nitrat kommt in Fließgewässern in der Regel in Konzentrationen vor, die nicht als fischgiftig 




Die meisten Phosphorverbindungen haben zunächst - allgemein betrachtet - keine negati-
ven Wirkungen, da sie als notwendige Substanzen in vielen zellulären Bausteinen verwendet 
werden. So wird Phosphor in Nucleinsäuren, in Energieüberträgersubstanzen (ATP) und als 
Bestandteil von Phosphorlipiden in allen lebenden Zellen angetroffen /URömpp 2000/. 
Wie bei Nitrat ergibt sich die Schädlichkeit von Phosphorverbindungen in Gewässern haupt-
sächlich aus der düngenden Wirkung. In Gewässern ist Phosphor häufig der limitierende 
Wachstumsfaktor für Algen und Makrophyten; bei einem Überangebot kommt es zu einer 
explosionsartigen Steigerung der Produktivität. Das verstärkte Algenwachstum kann auf ver-
schiedenen Wegen zu einem Sauerstoffmangel in den Gewässern führen, der im Extremfall 
das sog. Umkippen eines Gewässers zur Folge hat. Stehende Gewässer sind in der Regel 




Herkunft, Aufkommen und Verteilung  
 
Im Niederschlagswasser werden vorwiegend die Stickstoffverbindungen Ammonium und 
Nitrat gefunden. Das Ammonium stammt überwiegend aus der Landwirtschaft und zeigt 
weitgehend gleichbleibende Konzentrationen über die letzten 20 Jahre. Nitrat stammt neben 
der Landwirtschaft auch aus Verkehrsemissionen und wird ebenfalls in nahezu gleichblei-
benden Konzentrationen gemessen. Die Gesamt-Stickstoffgehalte (Ammonium und Nitrat) in 
Niederschlägen betragen ca. 1,0 bis 2,0 mg/l. Phosphorverbindungen, die überwiegend als 
ortho-Phosphat vorliegen, werden in Konzentrationen von ca. 0,03 bis 0,2 mg/l (o-P) gemes-
sen (siehe Tabelle 41 in Anhang A.2). 
 
Bei den Stickstoffverbindungen haben die Einträge aus der atmosphärischen Deposition 
(z.B. NOx aus Verbrennungsvorgängen) großen Anteil an den Belastungen in Oberflächen-
abflüssen. In ländlichen Gebieten können auch Oberflächenverunreinigungen die Ursache 
für hoch belastete Oberflächenabflüsse (z.B. Hofabflüsse) sein. Bei den Phosphorverbindun-
gen sind atmophärische Einträge von geringer Bedeutung. 
Allgemein sind Oberflächenabflüsse im Vergleich zum Schmutzwasser- und Mischwasserab-
fluss wesentlich geringer mit Stickstoff- und Phosphorverbindungen belastet. Die Spannwei-
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ten für Gesamt-Stickstoff liegen bei ca. 3,0 bis 8,0 mg/l, davon sind ca. 0,5 bis 2,0 mg/l Am-
monium und ca. 0,1 bis 4,0 mg/l Nitrat. Messungen zum Gesamt-Phosphor ergeben Kon-
zentrationen zwischen 0,2 und 1,0 mg/l (siehe Tabelle 41 in Anhang A.2).  
Für die Höhe des Eintrags der Nährstoffe Stickstoff und Phosphor in Gewässer sind neben 
den Abflüssen von befestigten Flächen auch die Abflüsse von unbebauten Flächen ent-
scheidend. Dass die Nährstoffeinträge aus dieser Abflussart, gemessen an den Einträgen 
aus punktuellen Quellen durchaus signifikant sein können, geht aus einer umfassenden Un-
tersuchung zur Abschätzung der Nährstoffeinträge aus einem ländlichen Einzugsgebiet von 
Beudert /1997/ hervor. Der Autor stellt u.a. heraus, dass der Anteil der Dräns und Quellen an 
den eingetragenen Nitratfrachten in das Gewässer Weiherbach 99 % beträgt. 50 bis 70 % 
des partikulären Phosphors stammen aus den Oberflächenabflüssen von unbefestigten Flä-
chen. Bei Ammonium und ortho-Phosphat sind die Ableitungen von befestigten landwirt-
schaftlichen Flächen, z.B. asphaltierten Feldwegen, bedeutend; sie betragen 60 bis 80 % der 
Gesamteinträge dieser Stoffe. Zu bemerken ist, dass von den Verkehrsflächen im ländlichen 
Raum nur ca. ¼ Straßen sind, ca. ¾ land- und forstwirtschaftliche Wege sowie Verbin-
dungswege. 
Beudert /1997/ betont, dass die Erkenntnisse aus seinen Untersuchungen nicht direkt auf 
andere  insbesondere urbane  Einzugsgebiete zu übertragen sind. Weiterhin berücksich-
tigt die Studie nicht die Einträge aus kommunalen Kläranlagen. Auch aus diesem Grund las-
sen sich die Zahlen nicht direkt mit den Ergebnissen anderer Untersuchungen vergleichen. 
 
Es existieren nur sehr wenige Messprogramme für Dachabflüsse; in den Stickstoffkonzent-
rationen spiegelt sich vorwiegend die atmosphärische Deposition wider. Die Spannweiten für 
Gesamt-N liegen zwischen 1,6 und 9,5 mg/l, davon entfallen ca. 1,0 bis 2,0 mg/l auf Ammo-
nium und ca. 0,3 bis 3,0 mg/l auf Nitrat. 
Die Gesamt-Phosphorkonzentrationen betragen zwischen 0,1 und 0,3 mg/l, davon entfallen 
ca. 0,01 bis 0,06 mg/ auf die gelösten ortho-Phosphatverbindungen. 
Bei den Verkehrsflächenabflüssen werden die Abflüsse von Straßen und Hofflächen unter-
schieden. Eine mögliche Verschmutzung mit Nährstoffen von Bodenoberflächenverunreini-
gungen ist gerade bei ländlichen Hofflächen zu erwarten. Dadurch streuen die gefundenen 
Konzentrationen noch stärker; in der Tendenz sind Verkehrsflächenabflüsse nicht wesentlich 
höher als Dachabflüsse belastet. Die Gesamtstickstoffkonzentrationen werden mit ca. 1,0 bis 
4,0 mg/l angegeben, davon können ca. 0,5 bis 2,5 mg/l als Ammonium und ca. 1,0 bis 6,0 
mg/l als Nitrat vorkommen. Phosphorkonzentrationen in Straßenabflüssen betragen zwi-
schen 0,2 und 1,2 mg/l, der überwiegende Teil liegt als ortho-Phosphat (ca. 0,1 bis 1,0 mg/l) 
vor. 
 
Die Quellen von Stickstoffverbindungen im Schmutzwasser sind vor allem menschliche 
Ausscheidungen. Ein wichtiger Parameter hierfür ist der Total Kjehldahl Stickstoff (TKN), er 
erfasst die Summe aus organischem Stickstoff und Ammonium. Des Weiteren wird das Am-
monium auch als Einzelverbindung häufig im Zulauf von Kläranlagen bestimmt. Das Verhält-
nis von TKN zu Ammonium sagt etwas über den möglichen Vorabbau von organischen 
Stickstoffverbindungen im Kanalnetz aus.  
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Im Schmutzwasserabfluss werden mittlere Gehalte an Gesamt-N von ca. 30 bis 70 mg/l ge-
messen, davon sind ca. 20 bis 50 mg/l Ammonium. Nitrat kommt, von hohen Fremdwasser-
belastungen abgesehen, nur in geringen Konzentrationen im Schmutzwasserabfluss vor (ca. 
0,5 bis 2,0 mg/l) (siehe auch Tabelle 41 in Anhang A.2) 
Phosphorverbindungen im Schmutzwasser stammen analog zum Stickstoff überwiegend 
aus menschlichen Ausscheidungen. Neben den natürlichen Quellen in Nahrungsmitteln wird 
Phosphor in einigen Lebensmitteln als Zusatzstoff eingesetzt, z.B. als Wasserbinder in 
Fleischwaren und als Geschmacksverstärker in Getränken. Die Bedeutung von Phosphorein-
trägen aus Wasch- und Reinigungsmitteln hat in den letzten Jahren deutlich abgenommen 
(s.o.). 
In das System private Haushalte werden nach den Ergebnissen einer Bilanz 2,4 g/E d, da-
von 2,0 g/E d aus Nahrungsmitteln eingetragen. Der Output aus Haushalten bzw. der Input in 
die Abwassersysteme beträgt 1,7 g/E d, davon kommen 1,45 g/E d von Toilettenwässern 
und 0,19 g/E d von Spülwässern /Daxbeck und Brunner 1993/. 
Die Spannweiten im Schmutzwasserabfluss liegen für Ges-P zwischen ca. 7,0 und 15 mg/l, 
davon sind ca. 2,0 bis 5,0 mg/l den ortho-Phosphatverbindungen zuzuschreiben. 
Zur Gesamtfracht an Stickstoff und Phosphor im Zulauf einer Kläranlage tragen neben dem 
Schmutzwasser Anteile aus den Oberflächenabflüssen und Fremdwasser bei. Nach einer 
Untersuchung von Raach et al. /1999/ stammen die überwiegenden Anteile an Stickstoff und 
Phosphor aus dem häuslichen Abwasser, relativ gering ist der Beitrag aus dem Trinkwasser. 
Im häuslichen Abwasser dominieren die menschlichen Ausscheidungen. Nach dieser Studie 
ist der Eintrag aus Oberflächenabflüssen und Fremdwasser sehr gering (siehe Tabelle 4-10). 
 
Tabelle 4-10: Quellen von Stickstoff und Phosphor im Zulauf der Kläranlage für eine Modell-
region /Raach et al. 1999/ 
 Ges-N [%] Ges-P [%] 
Σ Häusliches Abwasser  





Waschen/ Reinigen 9 17 
Küchenabfälle 1 13 
Harn, Fäces 81 69 
Oberflächenabfluss 4 1,2 
Sonstiges (z.B. Fremdwasser) 5 0,3 
 
In der Kläranlage erfolgt der Abbau von Stickstoffverbindungen überwiegend mikrobiell. Das 
im Zulauf der Kläranlage eingetragene anorganische Ammonium wird vorwiegend über die 
Nitrifikation zu Nitrat oxidiert.  
 
NH4+ + 1,5 O2 → NO2-+ H2O + 2 H+ 
NO2- + 0,5 O2 → NO3- 
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Dieser Prozess wird von stark spezialisierten Mikroorganismen (Nitrifikanten) vollzogen; bis 
zum Zwischenprodukt Nitrit vorwiegend von Nitrosomas-Organismen, dann zum Nitrat vor-
wiegend von Nitrobacter-Organismen. Die autotrophen Nitrifikanten wachsen langsamer als 
die übrigen Mikroorganismen; ihre Aktivität ist sehr temperaturabhängig. Diese Eigenschaf-
ten der Nitrifikanten haben Auswirkungen auf wichtige Bemessungs- bzw. Betriebsgrößen 
der Kläranlage (z.B. Schlammalter). 
 
Das bei der Nitrifikation gebildete Nitrat wird in der Denitrifikation weiter abgebaut zu ele-
mentarem Stickstoff, das das Abwassersystem luftseitig verlässt. Die mikrobielle Reduktion 
von Nitrat über Nitrit wird von heterotrophen Bakterien in der Kläranlage bewirkt.  
 
4 H+ + 5 CH2O + 4 NO3-  → 5 CO 2 + 2 N2 + 7 H2O 
 
Die Reaktion der Denitrifikation beruht auf der Fähigkeit der heterotrophen Bakterien, auch 
als fakultative Anaerobier zu arbeiten. Hierbei wird die Sauerstoffatmung auf die sog. Nitrat-
Atmung umgestellt. Gleichzeitig wird leicht abbaubare organische Substanz (CH2O als 
Grundform für ein Kohlenhydrat) für diesen Prozess benötigt. 
 
Ein Hauptbestandteil der organischen Stickstoffverbindungen in menschlichen Ausschei-
dungen ist Harnstoff. Er ist das Diamid der Kohlensäure und ist eine Stoffwechselverbindung 
des Proteinabbaus. In Faeces finden sich ca. 1,8 g/E d (ca. 9 mg/l Ges-N) und in Harn ca. 
10-19 g/E d (ca. 50-95 mg/l Ges-N) /Koppe und Stozek 1998/. Aus diesen Zahlen ergibt sich 
die theoretisch im Zulauf der Kläranlagen auftretende Harnstoffsumme von ca. 30 g/E d (ent-
spricht ca. 47 bis 71 mg/l Harnstoff-N). Bei Messungen wurden jedoch wesentlich geringere 
Harnstoffgehalte ermittelt (ca. 3 mg/l Harnstoff und 1 mg/l Harnstoff-N). Dies legt den 
Schluss nahe, dass nahezu 100 % des Harnstoffs bereits im Kanalnetz und in der Vorklä-
rung zu Ammonium abgebaut wurde. Die Umsetzung wird katalysiert durch das im 
Schmutzwasser in hohen Mengen vorkommende Enzym Urease. Diese Reaktion geht sehr 
schnell, bereits nach 3 h sind 31 % des Harnstoffes umgesetzt /Koppe und Stozek 1998/. Die 
Autoren gehen deshalb davon aus, dass der im Zulauf von Kläranlagen gemessene organi-
sche Stickstoff (ca. 8,7 bis 15,7 mg/l) zu einem größeren Anteil aus anderen Verbindungen 
(z.B. Eiweiß und Hydrolyseprodukte) besteht /Koppe und Stozek 1998/.  
Inwieweit diese Annahme für die Situation im Kanalnetz bei kurzen Fließzeiten zutrifft, muss 
offen bleiben, da hierzu bislang wenige Messungen vorliegen. In einer Untersuchung von 
Herrmann et al. /1999/ wird postuliert, dass der Harnstoff am organischen Stickstoff im 
Mischwasserabfluss einen wesentlich höheren Anteil hat. Dies wird durch die kurze Fließzeit 
(entspricht der Reaktionszeit der Urease) des harnstoffenthaltenden Schmutzwasserabflus-
ses erklärt. Unter bestimmten Bedingungen könnten Harnstoffanteile mit der Mischwasser-
entlastung in Oberflächengewässer gelangen und erst dort zu Ammonium reagieren. Erste 
Laborversuche von Herrmann et al. /1999/ bestätigen diese Annahme. An einem Batch-
Ansatz mit Gewässerproben wird frischer Mischwasserüberlauf zudosiert und die Konzent-
ration an Ammonium und Nitrat über die Zeit gemessen. Der frische Mischwasserüberlauf 
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wurde durch die Mischung aus gelagertem Abwasser und frisch gesammeltem Urin erzeugt. 
In dem Gewässeransatz konnte nach Zugabe der frischen Mischwasserentlastung eine 
deutliche Ammoniumkonzentrationserhöhung von 2,5 auf 5 mg/l nach ca. 5 h festgestellt 
werden /Herrmann et al. 1999/. 
 
Phosphorverbindungen werden in Kläranlagen durch die chemische Fällung und die bio-
logische P-Elimination zurückgehalten, wobei in der Vorklärung bereits ca. 25 % des Phos-
phor eliminiert werden /Koppe und Stozek 1998/. 
Bei der chemischen Fällung wird die Schwerlöslichkeit der Eisen-, Aluminium- oder Calcium-
salze der Phosphate genutzt. Die entsprechenden Fällungsmittel werden in bestimmten mo-
laren Verhältnissen (sog. β-Wert) zudosiert.  
 
FeCl3 + Na2HPO4   → FePO4 + 2 NaCl + HCl 
 
Je nach Ort der Zugabe wird von einer vor- bzw. nachgeschalteten oder simultanen Fällung 
gesprochen. Häufig wird bei weitergehenden Anforderungen die Fällung mit einer Filtration 
kombiniert. Mit dieser Kombination sind Ablaufwerte von 0,1 bis 0,3 mg/l zu erreichen, mit 
der normalen Fällung Ablaufkonzentrationen von 0,5 bis 1,0 mg/l /URömpp 2000/. 
Bei der biologischen Phosphorelimination wird die Fähigkeit mancher Bakterien genutzt, 
beim Wechsel der Milieubedingungen (anaerob zu aerob) verstärkt Phosphor in die Bakteri-
enmasse einzulagern. Diese Bakterien verwenden Polyphosphat als Energiequelle, die sie 
unter anaeroben Bedingungen zu Phosphat spalten und abgeben. Bei sich wiedereinstellen-
den aeroben Bedingungen nehmen sie mehr Phosphor auf als sie zuvor abgegeben haben 
(luxury uptake). Bei anschließender Abführung der Bakterien in den Überschussschlamm 
gelingt es so, Phosphor aus dem Abwasser zu entfernen. Wichtig für den Erfolg dieser Me-
thode sind der gezielte Wechsel von aeroben und anaeroben Phasen, ein günstiger Gehalt 
an Substrat (z.B. organische Säuren) und eine funktionierende Feststoffentfernung. Die bio-
logische P-Elimination wird häufiger auf größeren Kläranlagen durchgeführt, oft in Kombina-
tion mit der chemischen Fällung. 
Zum Verbleib von Stickstoff und Phosphor im Austrag einer Kläranlage (Bezugsgröße 100 % 
Zulauf KA) wurden Untersuchungen von Raach et al. /1999/ durchgeführt. Danach bleiben 
52 % der Stickstoffverbindungen im Ablauf der Kläranlage und 29 % werden im Klärschlamm 
wiedergefunden. Weitere 19 % verlassen die Kläranlage über die Atmosphäre. Beim Phos-
phor verteilen sich die ausgetragenen Mengen zu 16 % über den Ablauf der Kläranlage und 
zu 84 % über den Schlamm /Raach et al. 1999/. 
Bei der Auswertung des bundesweiten Leistungsvergleichs (2001) der Kläranlagenabläufe 
(ca. 5.800 KA) ergaben sich mittlere Ammonium-Werte von 3 mg/l, Gesamt-N Werte von 10 
mg/l und Gesamt-P-Werte von 0,8 mg/l /ATV-DVWK 2001b/. Die Auswertung der erhobenen 
Literaturdaten ergab Gesamt-Stickstoffwerte im Ablauf von Kläranlagen von ca. 10 bis 25 
mg/l, davon entfallen ca. 2,5 bis 8,0 mg/ auf Ammonium und ca. 5,0 bis 10 mg/l auf Nitrat 
(siehe Tabelle 41 in Anhang A.2). Die Gesamt-P-Werte liegen bei ca. 0,4 bis 2,5 mg/l mit 
ortho-Phosphatkonzentrationen zwischen ca. 0,16 bis 1,6 mg/l. Die Ablaufkonzentrationen im 
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Ablauf der Kläranlage hängen im Wesentlichen von der Größenklasse und damit den Anfor-
derungen an die Ablaufqualität (s.o.) ab. 
Zur Nährstoffbelastung in Mischwasser liegen nur sehr wenige Messprogramme vor, im 
Wesentlichen begründet durch die zu erwartenden geringeren Konzentrationen im Vergleich 
zum Schmutzwasser.  
Im Mischwasserabfluss werden Gesamt-N-Konzentrationen von ca. 15 bis 50 mg/l gemes-
sen, davon sind ca. 3,0 bis 10 mg/l Ammoniumverbindungen und ca. 0,5 bis 3,0 mg/l Nitrat-
verbindungen. Dies deutet auf einen höheren Anteil an organischen Stickstoffverbindungen 
hin, allerdings wird dieser Anteil im Mischwasserabfluss sehr selten erfasst. Die Ges-P-
Gehalte in Mischwasserabflüssen betragen zwischen 2,0 und 7,0 mg/l, davon liegen ca. 0,24 
bis 1,0 mg/l als ortho-Phosphat vor (siehe auch Abbildung 4-11 und Abbildung 4-12). 
Analog zum Mischwasserabfluss wurden auch bei den Regenentlastungen deutlich weniger 
Messprogramme zu Nährstoffen als zu Feststoffparametern und CSB durchgeführt. Es ist 
eine hohe Heterogenität der Daten zu beobachten und es existieren Defizite bei der Doku-
mentation. Die Ursache für diese Defizite liegt in der im Vergleich zu Feststoffen, Schwerme-
tallen und CSB geringeren Bedeutung der Nährstoffbelastung der Mischwasserüberläufe an 
den Gesamtemissionen. Hier sind immer noch Kläranlagen und andere Quellen von größe-
rem Belang (s.u.). Allerdings können einige Nährstoffe (z.B. Harnstoff) in der Mischwasser-
entlastung in höheren Konzentrationen als im Ablauf von Kläranlagen auftreten /Reemtsma 
et al. 2000a/. Bei akut wirkenden Stoffen (z.B. Ammonium/Ammoniak) kann diese kurzzeitige 
Belastung durchaus eine Gewässerrelevanz aufweisen (s.o.). Trotzdem haben die Regen-
entlastungen in Bezug auf die ausgetragenen Nährstofffrachten (Stickstoff und Phosphor) in 
der Regel eine geringere Bedeutung /Zessner 1999/. 
Für Ammonium ist bei einer konventionellen Mischwasserbehandlung (Regenüberlaufbe-
cken) kein Rückhalt zu erwarten, d.h. die Konzentration in den Mischwasserüberläufen 
müsste in etwa gleich der Konzentration des Mischwasserabflusses zum Zeitpunkt des Er-
eignisses sein. Die Spannweiten der Ammoniumkonzentrationen liegen zwischen ca. 1,5 bis 
8,0 mg/l, also in der gleichen Größenordnung wie die Mischwasserabflüsse (s.o.). Bei wei-
tergehenden Anforderungen können z.B. Bodenfiltersysteme angeordnet werden; hier sind 
im Ablauf deutlich geringere Ammonium-Konzentrationen zu erwarten, die darüber hinaus 
zeitlich verzögert an das Gewässer abgegeben werden /Dittmer et al. 2002/. Inwieweit in 
diesem System auch eine gezielte Denitrifikation stattfindet, ist derzeit noch offen. 
Konzentrationswerte für Gesamtstickstoff im Entlastungsabfluss schwanken in großen Be-
reichen (ca. 8,0 mg/l bis 15 mg/l); davon ist der überwiegende Anteil Ammonium (s.o.), auf 
Nitrat entfallen ca. 1,0 bis 2,2, mg/l. Messungen zum organischen Stickstoff liegen nicht in 
ausreichender Anzahl vor. 
Zum Nachweis von Phosphorverbindungen sind relativ wenige Messprogramme durchge-
führt worden. Vor allem dort, wo besondere Anforderungen von Gewässerseite anstehen, so 
beispielsweise im Raum Berlin, werden Untersuchungen vorgenommen. Grundsätzlich ist 
eine Entfernung von Phosphorverbindungen analog zur Kläranlagentechnik mit der Fäl-
lung/Flockung möglich. 
Die Spannweiten für Ges-P Gehalte im Mischwasserentlastungsabfluss liegen zwischen ca. 
0,5 und 2,0 mg/l, davon sind ca. 0,2 bis 1,0 mg/l ortho-Phosphat. 
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Die überwiegenden Zustandsformen von anorganischen N-Verbindungen in Oberflächen-
gewässern sind nach Röske und Uhlmann /2000/ das Ammonium und das Nitrat. 
Ammonium, das aus Abbauprozessen stammt und als Pflanzennährstoff geeignet ist, 
kommt in Oberflächengewässern in eher geringen Konzentrationen (ca. 0,1 bis 0,7 mg/l) vor. 
Es ist als Verschmutzungsindikator relevant; darüber hinaus entsteht potenziell aus Ammo-
nium das akut toxisch wirkende Ammoniak (s.o.).  
Nitrit stammt aus mikrobiellen Stoffwandlungsprozessen und ist in sehr geringen Konzentra-
tionen vorhanden. Es hat sowohl eine fisch- als auch eine humantoxische Relevanz. 
Nitrat ist die vorherrschende Zustandsform des Stickstoffs in Gewässern und gilt als wich-
tigste N-Quelle für das Phytoplanktonwachstum. Die Relevanz ergibt sich aus der Bedeutung 
als Pflanzennährstoff und aus der Besorgnis der Grenzwertüberschreitung bei Wasserent-
nahme zur Trinkwasseraufbereitung. In oberirdischen Gewässern werden Konzentrationen 
von ca. 0,5 bis 8,0 mg/l beobachtet.  
Organische Stickstoffverbindungen kommen in Oberflächengewässern nur in geringen 
Gehalten vor. Normale orgN-Konzentrationen in Oberflächengewässern liegen bei ca. 2 
mg/l /Koppe und Stozek 1998/. 
Eine Besonderheit der Bedeutung von Nitrat in bestimmten Oberflächengewässern wird von 
Röske und Uhlmann /2000/ beschrieben. Nitrat fungiert unter bestimmten Bedingungen als 
Oligotrophierungsfaktor in Seen des Tieflandes sowie im Meer. Hier wird Nitrat nicht allein für 
die Bildung von Phytoplankton-Biomasse, sondern in weit größerem Ausmaß als biochemi-
sches Oxidationsmittel verbraucht. Im sauerstoffarmen Grenzbereich Wasserpha-
se/Sediment wird Nitrat dann verstärkt zum mikrobiellen Abbau der gebildeten Phytoplank-
ton-Biomasse verwendet. Ein weiterer Effekt ist die Verringerung der Phosphatrücklösung 
aus dem Bodensediment durch die oxidative Wirkung des Nitrats auf das im Sediment vor-
handene Eisen. In der oxidierten dreiwertigen Form bindet Eisen an Phosphat und verhindert 
so eine vermehrte Rücklösung von Phosphat. Röske und Uhlmann /2000/ versuchen diese 
beiden Hypothesen in der folgenden Tabelle vergleichend gegenüberzustellen. 
 
Tabelle 4-11: Versuch einer Bewertung von Hypothesen zur Rolle des Nitrats in Gewässern 
einerseits als Pflanzennährstoff (Eutrophierungsfaktor) und andererseits als 
Wasserstoffakzeptor (Oligotrophierungsfaktor), verändert nach /Röske und 
Uhlmann /2000/ 
Hypothese Beurteilung Konsequenzen 
Anorg. Stickstoff bzw. Nitrat ist der wichtigste begrenzende 
Faktor des Phytoplanktonwachstums im Meer 
schwer nachweisbar 
(z.B. Nordsee stark be-
einflusst durch Stickstoff-




Nitrat spielt eine wichtige Rolle bei der Festlegung des 
Phosphors im Sediment; eine zu weitgehende Nitratelimi-
nierung würde infolge Rücklösung zu einer Erhöhung der 
Phosphorbelastung führen 
Nitratzudosierung hat 
sich als Behandlung in 








Eine weitere Studie zeigt die Wechselwirkung zwischen der Wahl der Abwasserbehand-
lungsmethode und möglichen Auswirkungen auf Zustände im Gewässer. Brion und Billen 
/2000/ untersuchen mögliche Beeinträchtigungen des Nitrifikationspotenzials in Gewässern. 
Zunächst wurde die Nitrifikantenaktivität in verschiedenen Abwasserströmen der Kläranlage 
gemessen. Diese war im Rohabwasser am höchsten (Bildung im Kanal unter aeroben Be-
dingungen), im Ablauf der Kläranlage (ohne oder mit Nitrifkation) ist sie wesentlich geringer. 
Bei den möglichen Auswirkungen auf Gewässer werden von den Autoren zwei Fälle be-
schrieben: 
 
• Einleitung von Abwässern aus Kläranlagen - ohne Nitrifikation - führt zu verminderter 
Nitrifikantenaktivität in Gewässern und gleichzeitig erhöhten Ammoniumkonzentratio-
nen 
• Einleitung von Abwässern aus Kläranlagen - mit Nitrifikation - führt zu verminderter 
Nitirifikantenaktivität im Gewässer, aber auch zu verringerter Ammoniumeinleitung 
 
Dies würde bedeuten, dass ein vermehrter Eintrag von Ammonium (bei Kläranlagen ohne 
Nitrifikation) vom Gewässer wegen der ständig sinkenden Nitirifikantenaktivität in geringeren 
Umfang weiter abgebaut werden kann. In Frankreich wird eine Verringerung dieser Nitrifikan-
tenaktivität in Oberflächengewässern seit langem beobachtet. Ob dieser Effekt bereits 
nachteilige Folge für den Gewässerzustand haben kann, muss offen bleiben, da sich durch 
die Nitrifikation auch die eingetragene Ammoniummenge verringert. Dennoch macht diese 
Studie deutlich, dass die Maßnahmenwahl auf der Kläranlage Auswirkungen auf das Ober-
flächenwassersystem haben kann und deshalb nur im Zusammenhang betrachtet werden 
sollte. 
 
Neben den Stickstoffverbindungen sind die Phosphorverbindungen die wichtigsten Nähr-
stoffe in aquatischen Systemen. Sie gelten als Minimumfaktor für Pflanzenwachstum in O-
berflächengewässern. Die wichtigste Stofftransformation ist die Adsorption an Sedimentpar-
tikel (Eisen- und Aluminiumsalze). Durch Veränderungen der Milieubedingungen (z.B. redu-
zierende Bedingungen) kann es zu Rücklösungsvorgängen am Sediment kommen (s.o.). Der 
gelöste Anteil an Phosphat (ortho-Phosphat) ist in den meisten Gewässern relativ gering; die 
meisten Messungen liegen zum Gesamtphosphatgehalt (ca. 0,3 bis 1,0 mg/l) vor. 
Wie bereits dargelegt, ist die Wirkung von Stickstoff- und Phosphorverbindungen in Oberflä-
chengewässern überwiegend durch den Nährstoffcharakter bedingt. Ein Überangebot kann 
zu Störungen des biologischen Gleichgewichtes und damit zur Eutrophierung führen. Das 
Ausmaß einer Eutrophierung ist neben der eingetragenen Nährstoffmenge abhängig von der 
Größe und Art des Gewässers. Die genauere Darstellung der Transport- und Umwandlungs-
prozesse ist nicht Schwerpunkt dieser Abhandlung; zur genaueren Lektüre siehe Behrendt et 
al. /1999/. An die Siedlungswasserwirtschaft wird in diesem Kontext die Forderung nach Mi-
nimierung der Gesamtstickstoff- und Gesamtphosphorfrachten gestellt. Neben den Einträgen 
aus den urbanen Systemen sind weitere Emissionen bedeutsam, deren Aufkommen und 
zeitliche Entwicklung im Folgenden dargestellt werden. 
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Vom Umweltbundesamt wurden die gesamten bundesweiten Einträge an Stickstoff und 
Phosphor in Gewässer quantifiziert. Diese Daten basieren auf umfangreichen Erhebungen 
und Annahmen und werden in Tabelle 4-12 und Tabelle 4-13 vergleichend für die Bezugs-
jahre 1983-1987 und 1993-1997 dargestellt. 
 
Tabelle 4-12: Haupteintragspfade an Stickstoff in deutsche Gewässer /Behrendt et al. 1999, 
UBA 2000a, ATV-DVWK 2001a/ 
Eintragspfad 1983-1987 1993-1997 
 [tN/a] [%] [tN/a] [%] 
Grundwasser 401.430  37  394.430 48,2  
Dränagen 168.290  15,5  121.390  14,8  
Erosion 12.200  1,1  12.290 1,5  
Abschwemmung 13.350 1,2  13.560 1,7  
Atmosph. Deposition 14.050  1,3  10.510 1,3  
Urbane Flächen 43.650  4,0  34.100 4,2  
Summe diffuse Quellen 652.970  60,2  586.280  71  
kommunale Kläranlagen 303.300  28  204.860  25  
industrielle Direkteinleiter 128.310  11,8  27.490 3,4  
Summe Punktquellen 431.610  39,8  232.350  28,4  
Summe aller Einträge 1.084.580 100 818.630 100 
 
Insgesamt ist eine deutliche Abnahme der eingetragenen Stickstofffrachten von 1983/87 bis 
1993/97 zu verzeichnen. Die Reduktion ist besonders hoch im Bereich der Punktquellen; hier 
sind die Maßnahmen zur weitergehenden Abwasserreinigung sowohl im kommunalen als 
auch im industriellen Bereich erfolgreich dokumentiert. Bei den diffusen Quellen ist ebenfalls 
eine Reduktion zu verzeichnen, am deutlichsten bei der atmosphärischen Deposition und 
den urbanen Flächen (Summe aus Trenngebietsabflüssen und Mischwasserüberläufen). In 
dieser Studie werden die Einträge aus niederschlagsbedingten Abflüssen den diffusen Quel-
len zugeordnet. Entsprechend ihrem lokal begrenzten Eintrag werden sie im Rahmen dieser 
Arbeit als punktförmige Quellen angesehen.  
Weiterhin liefert das Grundwasser einen hohen Beitrag zu Stickstoffeinträgen in Oberflä-
chengewässer. Aus der Tabelle wird deutlich, dass niederschlagsbedingte Einleitungen von 
den urbanen Flächen nur einen geringen Anteil (4,2 % 1993/97) an der Gesamtstickstoffbe-
lastung der Gewässer ausmachen. Da die Gesamtmengen an eingetragenem Stickstoff 
deutlich verringert wurden, ist der prozentuale Anteil der kommunalen Kläranlagen nur un-
wesentlich von 28 % auf 25 % gesunken. 
Bei den Phosphoreinträgen ist ebenfalls ein deutlicher Rückgang der Gesamtemissionen von 
1983/87 bis 1993/97 zu beobachten. Noch weitgehender als beim Stickstoff ist die Verringe-
rung bei den punktuellen Quellen, den Einleitungen aus kommunalen und industriellen Klär-
anlagen. Dadurch steigt der Anteil der diffusen Quellen überproportional an. Die Phosphor-
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einträge aus Grundwasser, Drainagen und Erosion sind weitgehend unverändert, verringert 
haben sich die Emissionen von den urbanen Flächen. 
 
Tabelle 4-13: Haupteintragspfade an Phosphor in deutsche Gewässer /Behrendt et al. 1999, 
UBA 2000a, ATV-DVWK 2001a/ 
Eintragspfad 1983-1987 1993-1997 
 [tP/a] [%] [tP/a] [%] 
Grundwasser 6.580  7,0  5.740 15,7  
Dränagen 3.510  3,8  3.260  8,9  
Erosion 7.490  8,0  8.100 22,1  
Abschwemmung 2.520  2,7  3.290  8,9  
Atmosph. Deposition 330   0,3  230  0,6  
Urbane Flächen 9.190  9,8  4.020 10,9  
Summe diffuse Quellen 29.620 31,7  24.640 67,2  
kommunale Kläranlagen 56.850 60,8  11.350 30,9  
industrielle Direkteinleiter 7.070  7,6  671  1,8  
Summe Punktquellen 63.920 68,3  12.021 32,8  
Summe aller Einträge 93.540 100  36.661 100  
 
Grundsätzlich unterscheiden sich die Phosphorquellen nach Art und Menge je nach Gewäs-
serabfluss. Bei Niedrig-/Mittelwasserabfluss dominieren die Einleitungen aus Abwassereini-
gungsanlagen, die überwiegend gelösten und damit stärker eutrophierenden Phosphor in 
das Gewässer eintragen. Bei höheren Abflüssen, die zusammen mit stärkeren Nieder-
schlagsereignissen auftreten, dominieren die Einträge aus Erosion und Abschwemmung. 
Hierbei wird überwiegend partikulärer Phosphor eingetragen. Gleichzeitig wird der im Ge-
wässersediment gespeicherte Phosphor im stärkeren Maße transportiert. Bei sinkenden Ab-
flusshöhen tritt im Gewässer die Retention in den Vordergrund. Daher weichen in vielen 
Messprogrammen die Gehalte der Immissions- und Emissionsmessungen bei niedrigen Ab-
flüssen stärker voneinander ab als bei höheren Abflüssen. 
 
Im Unterschied zum AFS und CSB wird bei den Nährstoffen Stickstoff und Phosphor auch 
der Boden als wichtiges Umweltkompartiment betrachtet. In den Boden gelangen Stickstoff- 
und Phosphorverbindungen auf unterschiedliche Weise. Grundsätzlich sind Nährstoffeinträ-
ge aus der Landwirtschaft in den Boden wegen der düngenden Wirkung positiv zu bewerten. 
Problematisch sind allerdings Überschüsse, insbesondere beim Nitrat, das eine hohe Verla-
gerungstendenz aufweist und damit in das Grundwasser gelangt. Nitrat kann sowohl durch 
Dünger in die Bodenpassage gelangen als auch als Metabolit der Nitrifikationen entstehen. 
Des Weiteren werden Stickstoffverbindungen durch die atmosphärische Deposition verfrach-
tet; diese liegt in der Größenordnung von 30 bis 80 kg/ha a. Durch die bei der Bodennitrifika-
tion (Umwandlung von Ammonium zu Nitrat) freigesetzten Protonen kann es bei fehlender 
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Pufferkapazität des Bodens zu einer Versauerung durch die Stickstoffdeposition kommen 
/Lammel und Flessa 1998/. 
Phosphorverbindungen werden im Boden bei den Prozessen der Bodenbildung freigesetzt 
und in den Biokreislauf eingeschleust. Beim Absterben der Biomasse wird Phosphor mit Bo-
denbestandteilen in stabile Formen umgewandelt oder mit dem Sickerwasser ausgewaschen 
/Werner 1999/.  
Um zu hohe Nährstoffeinträge in Böden zu verhindern, werden in der Landwirtschaft zuneh-
mend Bilanzen zu Ein- und Austrägen von Nährstoffen aufgestellt. Nach dem sog. PAR-
COM-Verfahren, vergleichbar mit einer Hoftorbilanz, wird die Landwirtschaft als black-box 
betrachtet. Beim Stickstoff sind die bedeutenden Einträge die Düngerstoffe (z.B. Sekundär-
rohstoffdünger, Wirtschaftsdünger, mineralischer Dünger), der atmosphärische Eintrag und 
die Stickstofffixierung durch Leguminosen. Die wichtigsten Austräge sind landwirtschaftliche 
Produkte (tierisch/ pflanzlich) und ein errechneter Überschuss (Luft, Wasser, Boden). Die 
Überschüsse sind für beide Nährstoffe (Stickstoff und Phosphor) zwar seit 1987 deutlich zu-
rückgegangen, liegen aber immer noch in erheblichen Größenordnungen /Werner 1999, 
Frede 2000/. 
Zur weiteren Verminderung der Stickstoffüberschüsse schlägt die ATV-DVWK die folgenden 
Maßnahmen in der Landwirtschaft vor /ATV-DVWK 2001a/. Neben einer Optimierung des 
Einsatzes von Düngemitteln soll eine flächengebundene Tierhaltung von kleiner als 1,5 DE 
(Dungeinheit)/ha LF (landwirtschaftliche Fläche) eingeführt werden. Es sollen neue Verfah-
ren zur Verwertung (z.B. Vergärung) von N-Düngern und der anschließenden thermischen 
Entsorgung der Gärrückstände entwickelt sowie pflanzenbauliche Maßnahmen vorangetrie-
ben werden. 
Maßnahmen in der Landwirtschaft zur weiteren Verminderung der Phosphorüberschüsse 
könnten an der Verringerung der Erosion und der Abschwemmung ansetzen. Des Weiteren 
wird eine Bewirtschaftung zur Erreichung der Versorgungsklasse C in Böden vorgeschlagen 
/ATV-DVWK 2001a/. 
 
Nährstoffbelastungen in Grundwasser und Trinkwasser sind für Stickstoff und Phosphor 
unterschiedlich zu bewerten. 
Stickstoff kommt im Grundwasser vorwiegend als Nitrat vor, die Denitrifikation ist im Grund-
wasser zurückgedrängt wegen des fehlenden leicht abbaubaren Kohlenstoffs. Nitrat gelangt 
in das Grundwasser entweder direkt durch Düngemittel oder als Metabolit der Bodennitrifika-
tion aus Ammonium. Deshalb ist bei hohen Ammonium-Gehalten im Grundwasser eher von 
einer fäkalen Verunreinigung auszugehen. Nitratgehalte im Grundwasser sind aus zwei 
Gründen relevant. Zum einen hat das Grundwasser einen hohen Anteil an der Stickstoffzu-
fuhr zu Oberflächengewässern (s.o.), zum anderen sind hohe Nitratgehalte aus humantoxi-
kologischer Sicht bei der Trinkwassernutzung bedeutend. Im Deutschland sind häufiger Ü-
berschreitungen des Nitratgrenzwertes der Trinkwasser-Verordnung (50 mg/l) und des 
Richtwertes der EU (25 mg/l) zu verzeichnen. Zur Nutzung als Trinkwasser müssen diese 
Grundwässer aufbereitet werden (z.B. mittels Ionentauschern). 
Phosphorbelastungen in Grundwasser und Trinkwasser sind aus humantoxikologischer Sicht 
als weitgehend unproblematisch einzustufen. Allerdings zeigen erhöhte o-Phosphatgehalte 
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in Grundwasser zusammen mit anderen Verschmutzungsindikatoren (z.B. Ammonium) eine 
mögliche fäkale Verunreinigung an. Diese ist im Hinblick auf eine mögliche Keimbelastung 
und das Auftreten von weiteren anthropogenen Schadstoffen im Trinkwasser unbedingt zu 
vermeiden. 
Ergänzend muss betont werden, dass Phosphorverbindungen bisweilen in der Trinkwasser-
aufbereitung zur Korrosionsverhinderung eingesetzt werden (Verhinderung von Lochfraß in 
Trinkwasserrohren). Begrenzt werden sie in der Trinkwasser-VO also nicht in erster Linie aus 
humantoxischen Gründen. 
Eine Übersicht über Quellen und Verteilung der wesentlichen Stickstoffströme im urbanen 
Wasserkreislauf ist in Abbildung 4-8 dargestellt. Anschließend werden von Abbildung 4-9 bis 
Abbildung 4-12 die Konzentrationsbereiche von Gesamt-Stickstoff, Ammonium, Gesamt-
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Abbildung 4-8: Quellen und Verteilung von Stickstoffverbindungen (Gesamt-N; org-N: organi-
















Abbildung 4-9: Aufkommen von Gesamt-N in verschiedenen Matrices. Niederschlagswasser 
(n=2); Dachabfluss (n=2); Verkehrsflächenabfluss (n=9); Schmutzwasser 


















Abbildung 4-10: Aufkommen von NH4 in verschiedenen Matrices. Niederschlagswasser (n=10); 
Dachabfluss (n=8); Verkehrsflächenabfluss (n=24); Schmutzwasser (n=12); 
Mischwasser (n=11); Mischwasserentlastungsabfluss (n=17); Ablauf KA (n=7); 
Fließgewässer (n=5) 














       bis 80 mg/l





























Abbildung 4-11: Aufkommen von Gesamtphosphor in verschiedenen Matrices. Niederschlags-
wasser (n=6); Dachabfluss (n=7); Verkehrsflächenabfluss (n=26); Schmutz-
wasser (n=21); Mischwasser (n=8); Mischwasserentlastungsabfluss (n=12); 

















Abbildung 4-12: Aufkommen von ortho-Phosphat in verschiedenen Matrices. Niederschlags-
wasser (n=4); Dachabfluss (n=5); Verkehrsflächenabfluss (n=12); Schmutz-
wasser (n=7); Mischwasser (n=6); Mischwasserentlastungsabfluss (n=12); Ab-
lauf KA (n=2) 














       bis 25 mg/ l


















Das Element Phosphor kommt in weniger Zustandsformen als Stickstoff vor; es wird in a-
quatischen Systemen vorwiegend mit dem Parameter o-Phosphat und Ges-Phosphat er-
fasst. Phosphor tritt im Unterschied zum Stickstoff nicht in luftseitigen Zustandsformen auf. 
Phosphorverbindungen können aus humantoxikologischer Sicht als weitgehend unbedenk-
lich eingestuft werden. Ökotoxikologisch wirken sie nicht akut, sondern als Eutrophierungs-
faktor in Oberflächengewässern. Daher ist grundsätzlich eine Minimierung der Einträge in 
Gewässer anzustreben. 
Eine der Hauptquellen von Phosphor ist der häusliche Schmutzwasserabfluss. Trotz guter 
Reinigungsleistungen in den Kläranlagen sind die Kläranlagenabläufe maßgeblich für Phos-
phoreinträge in Gewässer. In den letzten Jahren konnten die Einträge aus kommunalen 
Kläranlagen durch die Weiterentwicklung der Verfahrenstechnik und Maßnahmen an der 
Quelle (z.B. Waschmittel) deutlich verringert werden. 
Die Phosphorbelastungen in Oberflächenabflüssen und Mischwasserentlastungen sind - von 
Ausnahmen, den Hofflächen, abgesehen - niedrig. Damit ist die Relevanz dieses Eintrages 
geringer, allerdings werden regional, z.B. im Raum Berlin, erhöhte Anforderungen an die 
Regenwasserbehandlung gestellt.  
Die Haupteintragswege von Phosphor in die Oberflächengewässer sind die Erosion und die 
Abschwemmung von unbefestigten Flächen. Daher sollte eine Reduktion der Phosphorüber-
schüsse im Boden z.B. nach Vorschlägen der ATV-DVWK angestrebt werden. 
Gerade bei Phosphor, der nicht luftseitig nachgebildet werden kann, muss beachtet werden, 
dass unter bestimmten Umständen ein Mangel an Phosphorverbindungen auftreten kann. 
Dies gilt insbesondere auf landwirtschaftlich genutzten Flächen. Das Problem wird verschärft 
durch die Endlichkeit von geogenen Phosphorressourcen. In diesem Zusammenhang ist die 
Siedlungswasserwirtschaft mit der Entwicklung von Phosphorrückgewinnungsmethoden aus 
den Abwasserentsorgungssystemen zukünftig stärker gefragt.  
 
Stickstoff tritt in mehreren Zustandsformen auf, zudem unterliegen Stickstoffverbindungen 
vielfältigen Umwandlungsprozessen. Dadurch sind die Zusammenhänge komplexer als beim 
Phosphor. 
Die toxikologische Relevanz von Stickstoffverbindungen ist unterschiedlich. Aus humantoxi-
kologischer Sicht sind vorwiegend die Verbindungen Nitrit und Nitrat maßgeblich. Aus ge-
wässertoxikologischer Sicht ist bei den akuten Wirkungen das Ammonium/Ammoniak-
Gleichgewicht relevant. Eutrophierend wirken alle Stickstoffverbindungen. 
Generell sind Stickstoffverbindungen analog zum Phosphor in Oberflächenabflüssen in ge-
ringeren Konzentrationen anzutreffen als im Schmutzwasser. Eine Ausnahme sind die Ab-
flüsse von landwirtschaftlichen Hofflächen. Insgesamt ist trotzdem der Anteil niederschlags-
bedingter Stickstoffeinträge in Oberflächengewässer im Vergleich zu kommunalen Kläranla-
gen und anderen diffusen Quellen gering. 
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Bei den Einträgen aus diffusen Quellen in Oberflächengewässer überwiegen diejenigen aus 
dem Grundwasser und den Drainagen. Daher liegen die Ansatzpunkte zur Reduktion von 
Stickstofffrachten neben der Abwasserreinigung in der Verringerung der Stickstoffüber-
schüsse im Boden. Nur durch diese Maßnahmen ist es möglich, die Grundwasserbelastung 
und damit die Oberflächengewässerbelastung abzusenken. Eine weitere Folge wäre die Si-
cherstellung der Nutzbarkeit von Grundwasservorräten für die Trinkwassernutzung. 
Wegen der möglichen akuten Wirkungen von Ammonium und Ammoniak in Oberflächenge-
wässern ist zu prüfen, ob Mischwassereinleitungen oder Trenngebietsabflüsse zu kritischen 
Ammoniak-Gewässerkonzentrationen führen können. Die Werkzeuge und Ansätze für Rege-
lungen zur Beurteilung, wie beispielsweise im BWK-M3-Papier formuliert, liegen bereits vor. 
 
Bei allen Bemühungen zur Reduktion von Nährstoffeinträgen darf nicht vergessen werden, 
dass Stickstoff und Phosphor als essentielle Nährstoffe grundsätzlich positive Einflüsse auf 
biologische Systeme haben. Es wird deshalb darum gehen, beide Verbindungen in einem 
sinnvollen Gleichgewicht zu halten und die Aufkommensverteilung in den Umweltkomparti-






4.4 Ausgewählte Schwermetalle  
 
 
In diesem Abschnitt werden sieben häufig untersuchte Schwermetalle, insbesondere die 
Elemente Blei, Cadmium, Kupfer und Zink, genauer betrachtet, nachdem in Kapitel 3.1 be-
reits einige Halbmetalle, z.B. Arsen und Selen, und andere Stoffe, wie das Cyanid, behandelt 
wurden. Die detaillierte Darstellung von Blei, Cadmium, Kupfer und Zink ergibt sich aus der 
Tatsache, dass sehr viele Daten vorliegen. Weiterhin sind Blei und Cadmium zwei toxikolo-
gisch besonders relevante Schadstoffe und deshalb in vielen rechtlichen Regelungen, z.B. in 
der EG-Wasserrahmenrichtlinie als prioritäre Stoffe, aufgeführt (s.u.). 
Es werden die wichtigsten rechtlichen Regelungen und andere Vorgaben, Stoffeigenschaften 
und Quellen sowie die möglichen Wirkungen von Schwermetallen beschrieben. Dabei stehen 
das Aufkommen und Verbleib dieser Verbindungen in den Abwasserentsorgungssystemen 
im Vordergrund. 
 
Im Unterschied zu vielen organischen Schadstoffen sind Schwermetalle natürliche Stoffe, die 
in verschiedenen Bindungsformen in Gesteinen vorkommen. Durch Gewinnung, Bearbeitung 
und Entsorgung infolge menschlicher Aktivitäten werden sie einzelnen Komponenten zusätz-
lich zugeführt. Unter bestimmten Bedingungen (z.B. einer hohen Verfügbarkeit von Schwer-
metallen) kann es dadurch zu einer problematischen Anreicherung kommen.  
 
Allgemein kann man bei Schwermetallen unterscheiden zwischen Spurenelementen (z.B. 
Zink) und Elementen, bei denen die Dosis über nützliche oder toxische Wirkung (z.B. Kupfer) 
entscheidet. Die dritte Gruppe umfasst Schwermetalle mit einer rein toxischen Wirkung (z.B. 
Cadmium, Quecksilber). Die Wirkung kann in ökotoxische und humantoxische Effekte unter-
schieden werden. Wichtig für die Toxizität allgemein ist die Verfügbarkeit, wofür die Bin-
dungsform (Spezifikation) und bei Schwermetallen insbesondere der pH-Wert maßgeblich 
sind. Grundsätzlich wird den Schwermetallen eine hohe Persistenz zugemessen, woraus 
sich viele ihrer toxischen Wirkungen ergeben. Gegenüber Organismen können Schwermetal-
le sehr unterschiedlich toxisch wirken. So hat Kupfer gegenüber dem Menschen eine relativ 
geringe Toxizität, während es gegenüber Algen und Fischen stark toxisch wirkt.  
Es ist zu betonen, dass Schwermetallbelastungen in Wassermatrices bei Organismen mitun-
ter keine eindeutig klar belegbaren Wirkungen hervorrufen. Viele Vorgaben stützen sich da-
her auf die Annahme, dass ein Schadpotenzial von Schwermetallen allein durch das ver-
mehrte Aufkommen begründet werden kann. 
Die Hauptquellen der Schwermetalle sind die atmosphärische Deposition, der Abwasserpfad 
(industrielles und häusliches Schmutzwasser, Oberflächenabfluss) und Abfälle (z.B. Klär-
schlamm, Deponien). Bei der atmosphärischen Deposition von Schwermetallen ist der Anteil 
der trockenen Deposition dominant. Aus diesen Quellen freigesetzte Schwermetalle reichern 
sich im aquatischen System vornehmlich an der festen Phase an, z.B. den Sedimenten der 
Gewässer. 
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Neben den Gesamtgehalten an Schwermetallen werden gelöste und partikuläre Teilfraktio-
nen bestimmt. Die gelösten Schwermetalle können als freie Ionen oder anorganisch komple-
xiert als Chlorid, Sulfat und Hydroxid vorliegen und sind biologisch verfügbar. Eine weitere 
gelöste Fraktion sind die organisch komplexierbaren Anteile (insbesondere bei Kupfer), die 
nicht vollständig biologisch verfügbar sind (siehe Abbildung 4-13). Das Vorkommen der 
Schwermetalle in den jeweiligen Formen hängt von vielen Faktoren ab, z.B. dem pH-Wert, 
der Salzkonzentration, den Redoxverhältnissen und dem Vorkommen von Komplexpartnern 
(z.B. EDTA) oder Konkurrenzverbindungen (z.B. Calcium, Magnesium). Im Unterschied zu 
den gelösten Anteilen sind die partikulär gebundenen Schwermetalle in der Regel schlechter 
bioverfügbar. Sie können als gefällte Verbindungen in Sedimenten vorliegen oder adsorbiert 
an andere Verbindungen wie Eisenhydroxid. Die Verteilung zwischen der gelösten und parti-
kulären Phase hängt wiederum von verschiedenen Einflussfaktoren ab (siehe Abbildung 
4-13). Aus diesen Ausführungen ist abzuleiten, dass die Gesamtgehalte für die Beurteilung 
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Rechtliche Regelungen und weitere Vorgaben  
 
Vorgaben für einige Schwermetalle sind in vielfältigen Regelungen für verschiedenen Um-
weltkompartimente (z.B. Fließgewässer und Boden) enthalten. Schwerpunktmäßig werden 
im Folgenden Regelungen im Abwasser- und Gewässerbereich betrachtet.  
170 
So sind in der neuen EG-Wasserrahmenrichtlinie Cadmium und Quecksilber als prioritäre 
gefährliche Stoffe, Blei als prioritärer Stoff mit Überprüfungsbedarf und Nickel als prioritärer 
Stoff aufgelistet /EU Kommission 2001a/. Weiterhin sind Arsen, Cadmium, Chrom, Kupfer, 
Quecksilber, Nickel, Blei und Zink in die Liste der zu meldenden Schadstoffe im Komparti-
ment Wasser zur Erstellung eines Europäischen Schadstoffregisters (EPER) aufgenommen 
worden /EU Kommission 2000/. Auch die IKSR (Internationale Kommission zum Schutz des 
Rheins) nennt die Elemente Quecksilber, Cadmium, Chrom, Kupfer, Nickel, Zink, Blei und 
Arsen als prioritäre Stoffe /UBA 2001b/. 
Eine Auswahl der wichtigsten Vorgaben zu abwasserbedingten Emissionen ist in den 
nachstehenden Tabellen zusammengefasst. 
 
Tabelle 4-14: Regelungen zur Schwermetallbelastung auf der Emissionsseite (Direkt- und 
Indirekteinleiter) /ATV 1999a/ 











0,1-0,5 0,05 1 
Cadmium 9,17,22,31,37,39,40, 
41,47,51,53,55,56, 












0,1-0,5 0,1 1 
Nickel 9,17,22,24,31,37,39, 
40,41,47,51,54,55,56, 
0,1-1,0 0,05 1 
Quecksilber 22,39,40,42,47,51,53,55, 0,05 0,001 0,1 
Zink 9,17,22,24,27,31,37, 38, 
39,40,43,47,51,55,56 
1-2 - 5 
 
Auf der Immissionsseite (Oberflächengewässer) sind verschiedene Vorgaben zur Be-
grenzung der Schwermetallbelastungen formuliert worden. Ein Ansatz bewertet die Schwer-
metalle nach ökologischen Kriterien und definiert Belastungsklassen für Gewässer und Ge-
wässerorganismen /Wachs 1998/. Ausgehend von Hintergrundbelastungen werden die Ge-
wässer in Belastungsklassen von I bis V eingeteilt und Qualitätsziele für Gesamtschwerme-
tallkonzentrationen und den löslichen Anteil definiert. In Tabelle 4-15 werden die Werte für 





Tabelle 4-15: Definition von Qualitätszielen zur ökologischen Bewertung der Schwermetall-
belastung in Fließgewässern und Gewässerorganismen für die Belastungs-




 [mg/kg TM] 
Zoobenthon  
 [mg/kg FM] 
Phytobenthon 
[mg/kg TM] 
 gelöst gesamt    
Blei 0,2-0,8 0,5-2,0 0,008-0,04 0,3-1,8 2-25 
Cadmium 0,02-0,07 0,04-0,15 0,03-0,3 0,002-0.005 0,1-1,0 
Chrom 0,3-0,8 0,8-2,0 0,003-0,025 0,1-2,0 1,5-8,0 
Kupfer 0,3-1,0 0,5-2,0 0,03-0,1 0,5-4,0 1-12 
Nickel 0,6-2,0 1,0-3,5 0,006-0,05 0,3-3,0 3-40 
Quecksilber 0,006-0,03 0,015-0,07 0,02-0,08 0,005-0,04 0,018-0,3 
Zink 3-10 5-20 1,5-3,5 15-60 10-150 
FM: Frischmasse; TM: Trockenmasse 
 
Tabelle 4-16 zeigt eine Zusammenstellung von weiteren Vorgaben für Schwermetalle in o-
berirdischen Gewässern. Die Vergleichbarkeit ist hierbei durch die unterschiedliche Bezugs-
größe, Gesamtschwermetallgehalt oder frei verfügbarer Anteil, erschwert.  
Bei den Vorgaben aus den USA (EPA) werden zwei Kriterien für den gelösten Schwerme-
tallanteil benannt, unterschieden nach akuter bzw. chronischer Wirkung. Dabei spielt die 
Härte des Wasser eine bedeutende Rolle /EPA 2002/. 
In der EU-Fischgewässerrichtlinie wird das Kriterium für Kupfer auch für den gelösten An-
teil in Abhängigkeit von der Härte festgelegt. Beim Zink wird der Gesamtgehalt unterschie-
den nach Härte und Art des Gewässers (z.B. Salmonidengewässer) festgeschrieben /EU 
1978/. 













Tabelle 4-16: Regelungen zur Schwermetallbelastung auf der Immissionsseite (Wasserpha-
se der Oberflächengewässer) 










Qualität von Wasser 











 frei frei gesamt verschieden gesamt 
Blei 65 2,5 10 - 20 









- 30  
(ges. Cr) 
Kupfer 13 9 2.000 5-122 *1 40 
Nickel 470 52 20 - 30 
Quecksilber 1,4 0,77 1 - 0,5 
Zink 120 120 - 30-2.000 *2 300 
*1 freies Kupfer: abhängig vom Wasserhärtegrad; *2 Gesamt-Zink: abhängig vom Wasserhärtegrad und der Art des Gewässers; 
ges.: gesamt 
 
Die LAWA hat sich auf eine Berücksichtigung der Gesamtschwermetallgehalte festgelegt. 
Die formulierten Zielvorgaben (ZV) stellen fachlich begründete Konzentrationsangaben dar, 
die nach Möglichkeit nicht überschritten werden sollen. Eine Einhaltung gewährleistet nach 
den Vorstellungen der LAWA, dass eine Gefährdung nicht zu besorgen ist /LAWA 1998b/. 
Bei der Festsetzung der Höhe der ZV werden für anthropogene Stoffe die Toxizitätswerte 
von Vertretern der Gewässerbiozönose (z.B. Bakterien, Fische, Algen) herangezogen. Hier-
bei wird die niedrigste wirksame Dosis (z.B. NOEC) mit einem Ausgleichsfaktor (meist 0,1) 
multipliziert. Bei natürlichen Stoffen - wie den Schwermetallen - orientieren sich die ZV an 
der natürlichen Grundbelastung. Diese Festlegung ist in der Wasserphase der Oberflächen-
gewässer schwierig, da es praktisch keine unbeeinflussten Gewässer mehr gibt. Des Weite-
ren wird nicht immer klar dokumentiert, ob es sich bei den genannten Schwermetallwerten 
um Gesamtgehalte oder lösliche Anteile handelt /LAWA 1998b/. Ein weiteres Problem ist, 
dass der lösliche Anteil nicht zwangsläufig identisch mit dem bioverfügbaren und damit po-
tenziell toxischen Anteil ist. So werden in geringem Umfang auch Schwermetalle aus der 
partikulären Phase in Organismen aufgenommen. Da die Bestimmung des bioverfügbaren 
Anteils in Gewässern stark variiert und aufwendig ist (s.o.), beinhalten die Ansätze der LA-







Tabelle 4-17: LAWA-Regelungen zur Schwermetallbelastung (gesamt) auf der Immissions-
seite (Wasserphase der Gewässer) Quelle: LAWA (Länderarbeitsgemeinschaft Wasser) 
/UBA 2001b/ 
µg/l Zielvorgaben LAWA 




















Blei 3,4 3,4 50 5 50 
Cadmium 0,07 0,09 1 1 5 
Chrom 10 3,1 50 - 50 
Kupfer 4 3 20 - 50 
Nickel 4,4 1,8 50 - 50 
Quecksilber 0,04 0,05 0,5 0,1 1 
Zink 14 7 500 - 1.000 
*1 Gesamtkonzentration berechnet aus Schwebstoffzielvorgaben (25 mg/l Schwebstoff) 
 
Neben Zielvorgaben für die Wasserphase werden von der LAWA auch Zielvorgaben für die 
Sedimente, unterschieden nach der Gewässernutzung, formuliert (siehe Tabelle 4-18). Hier 
sind zur Ergänzung die Vorgaben der IKSE (Internationale Kommission zum Schutz der El-
be) und IKSR (Internationale Kommission zum Schutz des Rheins) beigefügt. 
 
Tabelle 4-18: Regelungen zur Schwermetallbelastung auf der Immissionsseite (Sedimente 
der Gewässer) Quelle: LAWA (Länderarbeitsgemeinschaft Wasser); IKSE (Internationale 
Kommission zum Schutz der Elbe); IKSR (Internationale Kommission zum Schutz des Rheins)  
















ZV IKSR  
/UBA 2001b/  
Blei 100 100 100 100 
Cadmium 1,2 1,5 1,2-1,5 1 
Chrom 320 100 150-320 100 
Kupfer 80 60 80 50 
Nickel 120 50 60-120 50 
Quecksilber 0,8 1,0 0,8 0,5 




Als weitere Ergänzung sind die Regelungen zu Schwermetallen in verschiedenen Wasser-
matrices in Tabelle 4-19 zusammengestellt. 
 
Tabelle 4-19: Weitere Regelungen zur Schwermetallbelastung in der Wassermatrix  





D, Direkteinleiter  
UVP-VwV 1995, zitiert in 
Kasting 2003/ 
Blei 10 25 50 
Cadmium 5 5 5 
Chrom 50 50 50 
Kupfer 2.000 50 50 
Nickel 20 50 - 
Quecksilber 1 1 1 
Zink - 500 - 
 
Da sich Schwermetalle häufig an festen Phasen der Umweltkompartimente anreichern, fin-
den sich viele Regelungen zum Boden oder zu bestimmten Abfallstoffen. Daher werden in 
Tabelle 4-20 die Vorgaben der Bundesbodenschutzverordnung und einige Regelungen zum 
Klärschlamm vorgestellt. 
 
Tabelle 4-20: Regelungen zur Schwermetallbelastung in Boden und Klärschlamm  
mg/kg TS D, Boden, Bundes-Bodenschutz- und  


















Blei 200-2.000 0,1 1.200 900 750  
Cadmium 2-60 0,04-0,1 20 10 10  
Chrom 200-1.000 - - 900 1.000  
Kupfer - - 200-1.300 800 1.000  
Nickel 70-900 - 1.900 200 300  
Quecksilber 10-80 5 2 8 10  
Zink - - - 2.500 2.500 
*1 abhängig von der Bodennutzung (z.B. Ackerbau und Nutzgarten, hierbei das Ziel Pflanzenqualität im Unterschied zu Prüfwer-
ten zum Wirkungspfad Boden-Mensch (direkter Kontakt), hier Unterscheidung der Nutzflächen in Kinderspielflächen, Wohnge-






Die Wirkungen von Schwermetallen sind in hohem Maße unterschiedlich. Deshalb werden 
die wesentlichen Erkenntnisse im Folgenden stoffweise behandelt. 
 
Blei 
Einträge von Blei in Gewässer waren in der Vergangenheit vorwiegend auf Emissionen aus 
verbleitem Benzin zurückzuführen. Heute stammen höhere Bleikonzentrationen in Gewäs-
sern aus anderen Quellen, z.B. durch Remobilisierungsvorgänge aus dem hoch belasteten 
Sediment. 
Die letale Dosis für Algen und Fische liegt bei ca. 200 µg/l; eine Hemmung biochemischer 
Oxidation organischer Substanzen wird ab 100 µg/l festgestellt /ATV 1999a/. Wachstums-
hemmungen an Algen finden ab 28 µg/l statt, an Forellen werden von 10 bis 30 µg/l neuro-
physiologische Störungen (LOEC) beobachtet /Haritopoulou 1996/. Akute Wirkungen durch 
Bleiverbindungen treten ab 1.170 µg/l, chronische Wirkungen von 7,2 bis 650 µg/l (verschie-
dene Organismen) auf / Makepeace et al. 1995/.  
Aus verschiedenen Wirkungsdaten an aquatischen Organismen leiten Behra et al. /1993/ 
ökotoxische Relevanzkonzentrationen von 3 bis 10 µg/l ab.  
Im Boden gilt Blei als wenig mobil, erst unter pH-Werten unter 5 ist mit einer Erhöhung der 
Mobilität zu rechnen. Die Toxizität gegenüber den meisten Pflanzen ist gering /ATV 1999a/. 
Blei ist ein historisch bekanntes chronisches Humangift. Die Hauptkontamination des Men-
schen tritt bei gewerblichen Vergiftungen auf. Die Hauptangriffsorte von Bleiverbindungen im 
menschlichen Körper sind das Blutbildungssystem, das Zentrale Nervensystem und die Nie-
ren. Kleinkinder reagieren besonders empfindlich /ATV 1999a/. Ferner sind einige Bleiver-
bindungen möglicherweise carcinogen /Fent 1998/.  
 
Cadmium 
Die Selbstreinigungskraft der Gewässer wird durch Cadmiumkonzentrationen ab ca. 100 
µg/l gehemmt, Wirkungen auf Mikroorganismen sind schon ab 10 µg/l nachzuweisen. Die 
letale Konzentration für Fische liegt zwischen 100 und 20.000 µg/l, bei Forellen ist dieser 
Wert ca. 8,0 µg/l /ATV 1999a/. Makepeace et al. /1995/ berichten über akute Wirkungen bei 
Fischen (Forelle) ab 3,6 µg/l; chronische Wirkungen von Cadmium treten ab 0,15 bis 156 
µg/l (verschiedene Organismen) auf. Bei Daphnien sind Reproduktionsstörungen ab Cadmi-
umkonzentrationen von 0,5 bis 5 µg/l zu erkennen. Bei der Regenbogenforelle liegen diese 
Werte bei 0,5 bis 28 µg/l /Haritopoulou 1996/. 
Aus den verschiedenen Wirkdaten leiten Behra et al. /1993/ eine hohe Ökotoxizität für Cad-
mium bei Gewässerorganismen ab und nennen Relevanzwerte von 0,001 bis 0,5 µg/l. 
Im Boden gilt Cadmium als hoch mobil, bereits ab pH-Werten von kleiner als 6,5. Es findet 
eine starke Anreicherung in Pflanzen statt. Bei schwach saurem Boden kann der Transfer 
Boden-Pflanze-Mensch von Bedeutung sein /ATV 1999a/. 
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Cadmium ist ein hoch toxisches Element für den Menschen. Die Belastung erfolgt haupt-
sächlich durch die Nahrung (Trinkwasser nicht dominant) und den Zigarettenkonsum. Es 
findet eine Anreicherung in der Leber statt; einige Cadmiumverbindungen gelten nach Tier-
versuchen als carcinogene Stoffe (Lunge) /ATV 1999a/. Bekannt geworden sind humane 
Cadmiumvergiftungen durch die Itai-Itai-Krankheit in Japan. Hier wurden Skelettschrumpfun-
gen bei Reisbauern festgestellt, die das Cadmium hauptsächlich aus der Atemluft und be-
lastetem Bewässerungswasser aufnahmen. Cadmiumverbindungen greifen in den Zinkstoff-
wechsel ein und können zu Leber- und Nierenschäden führen. Ein wichtiges Zielorgan für 
Cadmium beim Menschen ist die Nierenrinde. Durch die begrenzte Möglichkeit, Cadmium 
durch Metallothioneine zu binden und damit abzufangen, können sich Cadmiumionen hier 
anreichern. Sie beeinträchtigen dadurch den Stoffwechsel der Tubuluszellen und schädigen 
sie /Fent 1998/. 
 
Chrom 
Generell sind sechswertige Chrom-Verbindungen in Gewässern 100 bis 1000-fach toxischer 
als die dreiwertigen Verbindungen. Die akuten Wirkungsschwellen für sechswertige Cr-
Verbindungen liegen bei 2,0 µg/l für Algen, die chronischen Wirkungen bei 3,0 bis 73 µg/l für 
verschiedene Organismen /Makepeace et al. 1995/. Bei dreiwertigen Chromverbindungen 
werden akute Wirkungen ab 2.220 µg/l, chronische Wirkungen ab 66 bis 445 µg/l (Daphnien) 
beschrieben /Makepeace et al. 1995/. 
Dreiwertige Chromverbindungen zeigen am Menschen keine ausgeprägten Wirkungen, 
vielmehr ist Cr(III) ein essentielles Spurenelement im Glucose-Stoffwechsel /URömpp 2000/. 
Demgegenüber können sechswertige Chromverbindungen Schäden an Leber und Niere ver-
ursachen, weiterhin sind sie starke Hautallergene. Des Weiteren gibt es Hinweise auf eine 
krebserzeugende Wirkung dieser Chrom-Verbindungen aus epidemiologischen Studien /ATV 
1999a, Fent 1998/. Das schwerlösliche Zn-Chromat ist ein nachgewiesenes Humancarcino-
gen /URömpp 2000/. 
 
Kupfer 
In Gewässern wirken Kupferverbindungen auf Bakterien und Algen extrem toxisch ab ca. 
100 µg/l, dies begründet auch den Einsatz von Kupferverbindungen als Biozid. So wird in 
Blaualgen ab Kupfergehalten von 0,2 µg/l die Vermehrung gehemmt /UBA 2000c/. Bei den 
chronischen Wirkungen wird von noch geringeren Wirkkonzentrationen ausgegangen. Bei 
Regenbogenforellen wird eine Wachstumshemmung ab 2 bis 534 µg/l beobachtet, ein Ver-
meidungsverhalten tritt ab Konzentrationen von 0,1 bis 10 µg/l auf /Haritopoulou 1996/. Von 
Behra et al. /1993/ wird eine ökotoxikologische Relevanz in Gewässern ab 0,05 µg/l ange-
nommen. Zu beachten ist allerdings, dass Kupfer auf Grund seiner Komplexierungsneigung 
in geringerem Umfang als frei wirkendes Ion vorliegt.  
Kupfer ist ein essentielles Spurenelement beim Menschen; es wird als Baustein in Enzymen 
verwendet. Daher sind Säuger relativ tolerant gegenüber Kupferverbindungen. Einerseits ist 
Kupfer wichtig beim Enzymstoffwechsel, andererseits sind starke Anreicherungen möglich. 
Diese Gefahr der Anreicherung ist bei Erwachsenen geringer als bei Säuglingen. An Säug-
lingen wurden Leberschäden bei nichtgestillten Säuglingen beobachtet /UBA 2000c/. Des-
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halb wird in der neuen Trinkwasser-VO noch ein Grenzwert von 2 mg/l gefordert. Nach der 
WHO sind ebenfalls 2 mg/l Kupfer im Trinkwasser tolerabel /ATV 1999a/. 
 
Nickel 
Gewässerorganismen werden durch Nickel ab 100 µg/l geschädigt /ATV 1999a/. Akute 
Wirkungen werden im Bereich von 24 bis 35.500 µg/l, chronische Wirkungen im Bereich von 
14,8 bis 530 µg/l (verschiedene Organismen) beobachtet /Makepeace et al. 1995/. In einigen 
aquatischen Organismen (Algen) wird über eine Anreicherungsfähigkeit von Nickel berichtet 
/URömpp 2000/. 
Der Mensch nimmt Nickel hauptsächlich über Nahrung und Inhalation auf. Nach inhalativer 
Aufnahme wird bei einigen Nickel-Verbindungen ein krebserzeugendes Potenzial diskutiert 
/Fent 1998/. Nickel kann sich in oxidativen Schäden an der DNA zeigen und es hemmt die 
DNA-Replikation und die Reparaturmechanismen. Ferner sind nach Hautkontakt allergische 
Reaktionen bekannt.  
 
Quecksilber 
Quecksilber hat allgemein eine starke Tendenz zur Anreicherung an die partikuläre Fraktion. 
Durch Mikroorganismen ist die Bildung von organischen Quecksilberverbindungen möglich, 
die ihrerseits ein wesentlich höheres toxisches Potenzial als die anorganischen Verbindun-
gen aufweisen. Die Methylierung von Quecksilber wurde auch in Kläranlagen beobachtet 
/Langford und Lester 2003/. 
Ab Quecksilberkonzentrationen von 18 µg/l wird die Selbstreinigungskraft der Gewässer 
gehemmt. Tödliche Wirkungen auf Fische werden ab 100 µg/l beobachtet, bei anderen Ge-
wässerorganismen liegt dieser Wert bei ca. 1,0 bis 10 µg/l. Makepeace et al. /1995/ be-
schreiben akute Wirkungen ab 2,2 bis 2.000 µg/l und chronische Wirkungen ab 0,04 µg/l 
(Daphnien).  
Der Mensch nimmt Quecksilber vorwiegend aus der Nahrung und aus Amalgamzahnfüllun-
gen auf. Viele Effekte resultieren aus der Reaktion von Quecksilber mit den SH-Gruppen von 
Enzymen. Dadurch kann es zu einer Beeinträchtigung einer Vielzahl von Synthese- und 
Transportprozessen kommen /Fent 1998/. Als Folge hiervon können Nieren- und Nerven-
schäden auftreten. Chronische humane Quecksilbervergiftungen können sich in Beeinträch-
tigungen der Psyche und der Leber äußern. Die organischen Alkyl-Quecksilberverbindungen 
wurden als Ursache für eine Massenvergiftung in Japan erkannt. Die hier aufgetretene Mi-
namata-Krankheit führte zu Sensitivitätsstörungen /ATV 1999a/. Ferner stehen, insbesonde-
re organische Quecksilberverbindungen, in Verdacht, endokrine Wirkungen aufzuweisen 
/OSPAR 1998, zitiert in Birkett und Lester 2003/. 
 
Zink 
Im Unterschied zum Quecksilber werden akute Wirkungen von Zink in Gewässern erst ab 
Konzentrationen von 1.000 bis 2.000 µg/l (LC50 Wasserfloh), bei Fischen und Wirbellosen ab 
90 bis 58.100 µg/l beobachtet. Das Phytoplankton wird ab Zinkkonzentrationen von 4 bis 7 
µg/l geschädigt. Die empfindlichste Alge, die Blaualge, reagiert mit einer Hemmung der Zell-
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vermehrung ab 0,2 µg/l. Danach wird die ökotoxische Relevanz ab Konzentrationen von 0,5 
bis 2 µg/l definiert /Behra et al 1993/.  
Zink gilt beim Menschen als essentielles Spurenelement und ein Zinkmangel führt zu ver-
schiedenen Beeinträchtigungen. Die humane Zink-Versorgung ist in den letzten Jahren 
schlechter geworden. Damit ist die Möglichkeit einer humanen Überversorgung und ggf. 
schädlicher Einflüsse über Nahrung und Trinkwasser äußerst gering /ATV 1999a/. 
 
 
Stoffeigenschaften und Quellen 
 
In der folgenden Zusammenstellung werden stichwortartig die wesentlichen Quellen und 
Eigenschaften der Schwermetalle zusammengestellt. 
Bleiverbindungen liegen häufig in den Oxidationsstufen II und IV vor /URömpp 2000/. Sie 
gelten als überwiegend partikulär transportiert, daher findet nur eine geringe Aufnahme in 
Pflanzen statt. Im Boden und in der Pflanze gilt Blei als äußerst unbeweglich /Bliefert 1997/. 
Anthropogene Bleibelastungen ergeben sich aus dem Erzbergbau bzw. der Verhüttung von 
Bleierzen, aus Staubemissionen aus Verarbeitung und Verwendung, aus Verbrennungspro-
zessen sowie aus Abwehungen und Auswaschungen von Abraumhalden /URömpp 2000/. 
Ferner wird Blei als Gebrauchsmetall in vielen Produkten (Akkumulatoren, Batterien, Kabel 
u.a.) eingesetzt. Der Einsatz als Antiklopfmittel in Benzin ist stark rückläufig durch die Ver-
wendung von bleifreiem Benzin (MTBE als Alternativstoff). 
Als Maß für mögliche Quellen aus der Atmosphäre werden sog. atmosphärische Interferenz-
faktoren angegeben. Ist dieser Wert über 100, sind überwiegend anthropogene Quellen die 
Ursache. Bei Blei wird dieser Wert mit 34.583 angegeben /Bliefert 1997/. 
Cadmium liegt vorwiegend in der Oxidationsstufe II vor, häufig vergesellschaftet mit Zink. Es 
hat im Vergleich zu anderen Schwermetallen eine geringe Tendenz zur Bindung mit organi-
schen und anorganischen Komplexbildnern und liegt daher eher gelöst in der Wasserphase 
von verschiedenen Umweltmatrices vor. Der atmosphärische Interferenzfaktor liegt bei 1.897 
/Bliefert 1997/. 
Cadmium wurde früher als Korrosionsschutzmittel und als Farbpigment eingesetzt. Heute 
finden Cadmiumverbindungen Verwendung in Ni/Cd-Akkumulatoren, bei der Herstellung von 
Polymerisationsharzen, TV-Schirmen und photovoltaischen Elementen. Anthropogene Ein-
träge stammen aus Verbrennungsvorgängen (Abfall und fossile Brennstoffe), Metallverhüt-
tungen und Deponien /URömpp 2000/. Im Boden-Pflanzen-System ist Cadmium gut beweg-
lich /Bliefert 1997/. 
Kupfer gehört zu den Übergangselementen und tritt vorwiegend in den Oxidationsstufen 0, I, 
II und III auf /URömpp 2000/. Es wird wegen der bakteriziden Wirkung als Schädlingsbe-
kämpfungsmittel eingesetzt. Weitere Verwendung findet es in der Metall- und der Textilver-
arbeitung. Als Baumaterial wird Kupfer in Rohren und als Dachmaterial verarbeitet. Es tritt 
aber auch häufig geogen auf, hier zusammen mit Arsen. Der atmosphärische Interferenzfak-
tor beträgt 1.363, die Beweglichkeit im Boden und in Pflanzen ist mäßig /Bliefert 1997/. 
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Chrom kommt in allen Umweltmatrices natürlicherweise vorwiegend in den Oxidationsstufen 
III und VI vor. Anthropogene Einträge können aus der Textilverarbeitung (Gerbereien) stam-
men; Chrom wird als Pestizid eingesetzt und findet Verwendung in Farbstoffen und Legie-
rungen. Weitere Quellen sind Verbrennungsprozesse /URömpp 2000/. 
Nickelsubstanzen treten vorwiegend als zweiwertige Verbindungen auf. Anthropogene Ein-
träge von Nickel können von Batterien, alten Pigmente und Farben stammen /URömpp 
2000/. 
Quecksilber kommt vorwiegend in den Oxidationsstufen I und II vor und hat im Vergleich zu 
den anderen Schwermetallen eine höhere Flüchtigkeit. Es wird als Katalysator in vielen 
chemischen Produktionsprozessen eingesetzt, z.B. bei der Chlor-Alkali-Elektrolyse und der 
Sodaherstellung. Weiterhin wird es bei der Spiegelherstellung und in Zahnarzt- bzw. Zahn-
technikerpraxen verwendet. Weltweit wurden 1992 3.014 t produziert, davon entfielen 30 % 
auf die Chloralkali-Industrie, 21 % auf Batterien, 20 % auf die Elektrotechnik, 15 % auf Far-
ben und 14 % auf Sonstiges (z.B. Thermometer) /URömpp 2000/. Bis zum Verbot im Jahr 
1988 wurden Quecksilberverbindungen in Deutschland auch als Biozide eingesetzt. Die Ein-
träge in die Umwelt resultieren aus der Verbrennung fossiler Energieträger und Abfälle, aus 
der Verarbeitung von Gesteinen und der Verhüttung bzw. Verwertung von Erzen. Es liegen 
keine neueren Daten zum Ausmaß dieser Einträge in Deutschland vor. Schätzungen gehen 
heute von deutlich verringerten Hg-Belastungen in den genannten Emissionen aus /URömpp 
2000/. 
Zink ist ein Schwermetall aus der 12. Gruppe des Periodensystems und tritt vorwiegend in 
zweiwertiger Form auf /URömpp 2000/. Es hat eine geringe Tendenz zur Bindung mit orga-
nischen und anorganischen Komplexbildnern und Partikeln und deshalb liegt es eher gelöst 
in der Wasserphase vor. Der atmosphärische Interferenzfaktor beträgt 2.346. Zink wird beim 
Verzinken von eisernen Gegenständen und in Malerfarben, Baumaterialien (z.B. Leitplan-
ken), Zement und Kosmetika eingesetzt /Bliefert 1997/. 
 
 
Herkunft, Aufkommen und Verteilung   
Für die Einschätzung der Einträge in Trenn- und Mischsysteme ist die Kenntnis über die 
Schwermetallbelastung in den Oberflächenabflüssen ein wichtiger Faktor. Bei den Trennsys-
temen findet der Schwermetalleintrag in oberirdische Gewässer vorwiegend direkt statt, ggf. 
nach Vorbehandlung in verschiedenen Bauwerken (z.B. Regenklärbecken). Im Mischsystem 
werden Oberflächenabflüsse, die aus Niederschlägen gemischt mit dem Schmutzwasserab-
fluss herrühren, zur Kläranlage weitergeleitet, wo Schwermetalle vorwiegend in den Klär-
schlamm gelangen. Bei höheren Regenabflussmengen werden im Jahresmittel bedeutende 
Mengen des Mischwasservolumens über die Regenentlastungsbauwerke in die Fließgewäs-
ser eingeleitet, entweder direkt über Regenüberläufe oder nach Sedimentation in Regen-
überlaufbecken. Bei Nichtableitung von Oberflächenabflüssen in ein Kanalsystem, z.B. bei 
Versickerung von Teilabflüssen im Einzugsgebiet, gelangen Schwermetalle direkt oder ggf. 
nach Vorbehandlung (z.B. Behandlung des first-flush von Dachabflüssen) in das Boden-
Grundwassersystem. 
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Die wichtigsten Verteilungswege von Schwermetallen am Beispiel der Elemente Kupfer, 
Zink, Blei und Cadmium zeigt die folgende Abbildung 4-14. Dabei ist zu berücksichtigen, 
dass im Einzelfall auf regionaler Ebene deutliche Abweichungen von dieser Darstellung auf-
treten können. Des Weiteren sind andere wichtige Eintragswege von Schwermetallen in 
Fließgewässer, z.B. diffuse Einträge aus der Landwirtschaft und industrielle Direkteinleitun-
gen, nur angedeutet, da der Schwerpunkt dieser Abhandlung auf den urbanen Abwasserent-
sorgungssystemen liegt.  
Die wesentlichen Einflussfaktoren für das Auftreten und die Verteilung der Schwermetalle 
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Abbildung 4-14: Quellen und Verteilung von ausgewählten Schwermetallen (Cu, Zn, Pb, Cd) im 
urbanen Wasserkreislauf (OA: Oberflächenabfluss von unbefestigten Flächen) 
 
Die Primärbelastung der Oberflächenabflüsse ergibt sich aus dem Schadstoffgehalt in Nie-
derschlägen. Maßgeblich für die Schwermetallgehalte in Niederschlägen sind die Belastun-
gen der Atmosphäre. Die nasse atmosphärische Deposition entspricht im Wesentlichen der 
Niederschlagsbelastung. Unterschiede zeigen sich bei der trockenen atmosphärischen De-
position, die Partikel- und Gasemissionen bei Trockenwetter erfasst. Hierbei sind die 
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Schwermetalle überwiegend an den in der Luft transportierten Schwebstaub gebunden. Von 
Haritopoulou /1996/ werden die Schwermetall-Gesamtdepositionen unterteilt nach nasser 
und trockener Deposition und nach ländlicher und städtischer Nutzung angegeben (siehe 
Tabelle 4-21). Die Trockendeposition macht dabei ca. 25 bis 40 % aus; die Reihenfolge der 
Elemente nach der Zunahme der Trockendeposition ist Cu < Cd < Pb. 
 
Tabelle 4-21: Bilanzierung der durch Deposition verursachten Schwermetallfrachten 
/Haritopoulou 1996/ 
 [g/ha a] Cd Cu Pb 
 ländlich städtisch ländlich städtisch ländlich städtisch 
Trockene Deposition  0,41 1,88 7,9 187,2 16,0 145,6 
Nassdeposition  0,76 3,6 21,9 63 18,6 126 
Gesamtdeposition  1,17 5,48 29,8 250,3 34,6 271,6 
 
Eine Zusammenstellung der gesamten atmosphärischen Deposition der Schwermetalle für 
verschiedene Gebiete zeigt Tabelle 4-22. Insgesamt wird ein deutlicher Rückgang der atmo-
sphärischen Schwermetallbelastungen beschrieben, der in verschiedenen immissionsseiti-
gen Maßnahmen (z.B. Regelungen der TA Luft) begründet liegt.  
 
Tabelle 4-22 Gesamte atmosphärische Deposition in Deutschland /Böhm et al. 2000 *1, 
Hullmann und Kraft 2003 *2, Zessner 1999 *3, ATV 1999a *4/ 
 [g/ha a] Cd Cr Cu Hg Ni Pb Zn 
Gesamtdeposition *1 2 5 30 0,2 15 40 250 
Gesamtdeposition *2 - - 45,2 - - - 346 
Gesamtdeposition Land *3 1,4 - 50 - - 20 300 
Gesamtdeposition Stadt *3 6,0 - 250 - - 270 1.000 
Belastet (Berlin) *4 5,1 - - - - 183 730 
Unbelastet (Sylt) *4 1,5 - - - - 37 370 
 
Die Schwermetallemissionen aus der Atmosphäre sind eine Ursache für Belastungen in den 
Oberflächenabflüssen, die im Wesentlichen aus Dach- und Verkehrsflächenabflüssen be-
stehen. Für die Elemente Blei und Cadmium ist der gesamte atmosphärische Anteil höher 
anzusetzen als für Kupfer und Zink, da hier verstärkt verkehrsbedingte Einträge hinzukom-
men (s.u.) /Palmgren und Bennerstedt 1984/. Quellen und Aufkommen von Schwermetallen 
sind für Dach- und Verkehrsflächenabflüsse unterschiedlich. 
In einigen Messprogrammen, vor allem im außereuropäischen Bereich, wurden häufig Mes-
sungen in Oberflächenabflüssen von Mischflächen entweder im Einlauf oder im Regenwas-
serkanal selbst durchgeführt. Insbesondere ist hier auf ein umfassendes Messprogramm in 
den USA (NURP-Programm) zu verweisen, in dem Oberflächenabflüsse von Mischflächen 
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aus unterschiedlichen Einzugsgebietstypen über einen längeren Zeitraum beobachtet wur-
den /Smullen et al. 1999/. 
Grundsätzlich kann die Datenbasis für Schwermetalle in Oberflächenabflüssen als gut be-
zeichnet werden. Im Vergleich zu Straßenabflüssen werden in Regenwasserkanälen oft ge-
ringere Schwermetallkonzentrationen gemessen. Bei Behandlung dieser Abflüsse in Regen-
klärbecken (RKB) wurden von Haritopoulou /1996/ stark schwankende Rückhalteleistungen 
(20 bis 40 %) ermittelt. In einer anderen Untersuchung aus Berlin lagen die Rückhalteleis-
tungen für Schwermetalle deutlich höher (60 bis 65 %); als Ursache wird eine höhere Auf-
enthaltszeit im Regenklärbecken vermutet /Terzioglu et al. 1987/. 
Die Herkunftsanteile der eingetragenen Schwermetallfrachten in Gewässer aus dem Stadt-
gebiet von Karlsruhe wurden von Haritopoulou /1996/ überschläglich berechnet. Dabei 
stammten 81 % der Bleieinträge von Oberflächenabflüssen des Trennsystems und 14 % aus 
den Mischwasserüberläufen. Nur 5 % der gesamten Bleieinträge konnten den Abläufen der 
Kläranlage zugeordnet werden. Bei den Elementen Kupfer und Cadmium ergaben sich et-
was höhere Anteile aus der Kläranlage, in der Tendenz bleiben aber Schwermetalleinträge 
aus Oberflächenabflüssen signifikant.  
Die wichtigsten Einflussfaktoren für das Aufkommen und die Verteilung von Schwermetallen 
in Oberflächenabflüssen sind die Einzugsgebietscharakteristika und das Niederschlags- bzw. 
Abflussgeschehen. Bei der Betrachtung des Konzentrationsverlaufes in sog. Ganglinien wer-
den zwei grundsätzliche Transportmechanismen unterschieden. Ganglinien von überwie-
gend gelöst transportierten Stoffen (z.B. Chlorid) weisen oft eine Anfangsbetonung auf. Bei 
feststofftransportierten Verbindungen (z.B. Blei) werden der material- bzw. potenziallimitierte 
Prozess (Konzentrationsganglinie fällt ab) und der transportlimitierte Prozess (Konzentration 
kann während der gesamten Niederschlagsdauer wieder ansteigen) unterschieden. Die Aus-
prägung des vorrangigen Transportmechanismus hängt wiederum von verschiedenen Fakto-
ren ab, u.a. von der Schleppkraft des Abflusses und der Neigung der Oberfläche 
/Haritopoulou 1996/.  
Insgesamt machen die vielfältigen Einflussfaktoren deutlich, dass eine Ableitung von allge-
meingültigen und übertragbaren Gesetzmäßigkeiten weiterhin schwierig ist. Im Folgenden 
werden die wichtigsten Erkenntnisse zur Schwermetallbelastung in Dach- und Verkehrsflä-
chenabflüssen zusammengestellt. 
Wichtig für Schwermetallemissionen durch Dachflächenabflüsse sind die Prozesse der Kor-
rosion und der anschließenden Abschwemmung der Korrosionsprodukte durch den Regen-
abfluss. Für den ersten Vorgang entscheidend ist die Korrosionsgeschwindigkeit; diese ist 
sehr unterschiedlich und hängt vorwiegend von den Standortbedingungen (Nasszeit, Dach-
gefälle, Schwefeldioxid- und Salzbelastung der Atmosphäre u.a.) und den gebildeten Korro-
sionsprodukten der betrachteten Elemente ab. Entsprechend den hauptsächlich eingesetz-
ten Dachmaterialien (z.B. verzinkte Bleche bei Regenrinnen- und Fallrohren und Kupferdä-
cher bzw. -fassaden) existieren die meisten Untersuchungen zum Korrosionsverhalten zu 
Kupfer und Zink. Blei und andere Elemente spielen im Außenbereich nur eine untergeordne-
te Rolle /UBA 2000c/.  
Die Abschwemmrate von Schwermetallen durch Niederschläge in Dachabflüssen variiert 
ebenfalls in großen Bereichen und hängt u.a. vom Niederschlagsgeschehen, der Dachnei-
gung und vom Alter der Einbauten ab. Veröffentlichte Abschwemmraten sind heterogen und 
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liegen beim Kupfer im Bereich von 1,34 g/m² a und beim Zink im Bereich von 3,0 g/m² a 
/UBA 2000c, Hullmann und Kraft 2003/. Insgesamt betonen viele Autoren, dass die Korrosi-
onsraten und die damit zusammenhängenden Abschwemmraten von Schwermetallen durch 
die Maßnahmen zur Entfernung von Luftschadstoffen (insbesondere Schwefeldioxid) deutlich 
abgenommen haben /UBA 2000c, Faller 2001, Hullmann und Kraft 2003/. Trotzdem werden 
auch heute noch Schwermetallkonzentrationen in Dachabflüssen, insbesondere von metall-
gedeckten Dächern erreicht, die im Bereich der Wirkkonzentrationen von aquatischen Orga-
nismen liegen.  
So wurden im Ablauf eines Kupferdaches in Dresden 4.740 bis 49.000 µg/l Kupfer gemessen 
/Striebel 1998/; die Zinkkonzentrationen im Dachabfluss eines älteren Zinkblendendaches 
liegen im Ereignismittel bei 18.000 µg/l und bis zu 120.000 µg/l in der Spitze /Förster 1999, 
zitiert in UBA 2000c/.  
Die Konzentrationen von Dachabflüssen aus Einzugsgebieten mit weitgehend metallfreien 
Dächern liegen deutlich niedriger, die Angaben schwanken in einem großen Bereich. Bei der 
Betrachtung des zeitlichen Verlaufs von Schwermetallkonzentrationsganglinien fällt auf, dass 
häufig zum Anfang des Ereignisses ausgeprägte Konzentrationsspitzen auftreten (sog. first-
flush-Effekte), die im Verlauf des Ereignisses stark nachlassen. Mittlere Ereigniskonzentrati-
onen und Konzentrationsverläufe von Schwermetallen von Dachabflüssen hängen vorwie-
gend von den folgenden Einflussfaktoren ab: 
• Dachmaterial und Einbauart (verwendete Substanzen und Überzüge, Alter, Dachge-
fälle u.a.) 
• Standortbedingungen (Luftbelastung, Schwermetalle und korrosionsfördernde Ver-
bindungen, Nutzung u.a.) 
• Niederschlags-/Abflussgeschehen (Regenhöhe und Intensitätsverteilung, Vorbelas-
tung, Trockenzeit u.a.) 
• Untersuchungsmethodik (Probennahme, Probenaufbereitung, Auswerteverfahren 
u.a.) 
 
Die Abhängigkeit vom Dachmaterial ergibt sich in erster Linie bei der Betrachtung der Kup-
fer- und Zinkgehalte in Dachabflüssen. Die Gehalte an Chrom und Nickel sind in Dachabläu-
fen in der Regel nicht bedeutend und eher atmosphärisch bedingt /Herrmann und Kayser 
1997/. In neueren Untersuchungen wird auch die Möglichkeit des Schwermetalleintrages aus 
Fassadenabläufen diskutiert /Davis et al. 2001, Boller und Steiner 2001/. Die Fassaden kön-
nen entweder aus Metallen bestehen oder mit schwermetallhaltigen Anstrichen versehen 
sein. 
Schwermetalle können im Dachablauf gelöst oder partikulär vorliegen. Die wichtigsten Ein-
flussfaktoren sind je nach betrachtetem Element der pH-Wert des Niederschlages und der 
Gehalt an DOC. Entsprechend den Stoffeigenschaften von Blei liegt dieses Element über-
wiegend an Partikel gebunden vor. Zink wird überwiegend gelöst transportiert, bei Kupfer 
werden beide Fraktionen in nahezu gleichen Anteilen gefunden /UBA 2000c/. 
Die Messprogramme zum Schwermetallgehalt in Dachabflüssen lassen sich nach den Un-
tersuchungszielen unterscheiden. Einige Messungen wurden in Dachabflüssen mit dem Ziel 
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unternommen, die Versickerungsfähigkeit dieser Abflussart und mögliche negative Auswir-
kungen auf das Boden-/Grundwassersystem zu erforschen.  
Vergleichsmessungen in Dachabflüssen und Sickerwässern zeigen, dass Schwermetalle gut 
während der Versickerung zurückgehalten werden /Mason et al. 1999/. Dieser Effekt ist ten-
denziell beim Zink und Blei ausgeprägter als bei den Elementen Chrom, Kupfer und Cadmi-
um. Aus den Belastungsganglinien des Dachabflusses sind auch in dieser Untersuchung 
deutliche first-flush-Effekte bei den Schwermetallen zu beobachten. 
 
Bei der Regenwassernutzung von Dachabflüssen, geht es in mehreren Messprogrammen 
um die Frage, in welchem Umfang Schwermetalle in Dachabläufen auftreten und ob sie 
durch einen zwischengeschalteten Regenwassertank zurückgehalten werden.  
Nach Untersuchungen von Hermann und Kayser /1997/ sind die Rückhaltegrade von 
Schwermetallen in Regenwasserspeichern gut, wegen der im Vergleich zu normalen Re-
genklärbecken erhöhten Aufenthaltszeiten. Bezogen auf den Gesamtgehalt im Dachabfluss 
können 30 bis 50 % des Bleis und 10 bis 20 % des Zinks und 50 bis 70 % des Eisens sedi-
mentiert werden. Durch den hohen Rückhalt von Schwermetallen sind allerdings die Regen-
wasserspeichersedimente extrem hoch belastet, was zu Entsorgungsproblemen führen 
kann.  
Mit einer möglichen Behandlungsmethode von schwermetallbelasteten Feststoffen befasst 
sich die Studie von Anderson et al. /1998/. Hierbei wird das in der Klärschlammbehandlung 
schon getestete Bioleaching untersucht. Es ist ein Verfahren, in dem spezielle Bakterien 
(z.B. Thiobacillus) unter Verwendung von reduziertem Eisen als Substrat einen niedrigen pH-
Wert erzeugen. Niedrige pH-Werte bedingen die Lösung von Schwermetallen aus Sedimen-
ten oder Schlämmen. Im hochkonzentrierten schwermetallhaltigen Eluat wird der pH-Wert 
wieder erhöht und man erhält einen hoch kontaminierten Schlamm, allerdings in sehr gerin-
gen Mengen. Inwieweit dieses Verfahren auch im großtechnischen Bereich bei Regenwas-
sersedimenten eingesetzt werden kann, ist derzeit noch offen. 
Weitere Studien untersuchten Dachabflüsse als Teilfraktion der Oberflächenabflüsse in 
Trenn- und Mischsystemen, um den Anteil an Schwermetallbelastungen aus dieser Quelle 
im Vergleich zu anderen Abflussarten zu quantifizieren. Dabei wurden umfassende Untersu-
chungen zur Bedeutung verschiedener Einflussfaktoren (z.B. Dachmaterialien) und zur ge-
nauen Erfassung des zeitlichen Verlaufes der Konzentrationsganglinien durchgeführt (siehe 
Tabelle 42 in Anhang A.2). 
Viele Ergebnisse wurden im europäischen und außereuropäischen Ausland gewonnen (sie-
he Anhang A.2). In Deutschland führten Wissenschaftler aus Bayreuth und Karlsruhe detail-
lierte Untersuchungen an realen Dachflächen und Modelldächern durch /Förster und Knoche 
1999, Förster und Herrmann 1996a und b, Xanthopoulous und Hahn 1993, Förster 1993 
u.a./.  
Auch in diesen Arbeiten wurde deutlich, dass die Schwermetallkonzentrationen in Dachab-
flüssen einer hohen Variabilität unterliegen und häufig das Auftreten eines first-flush-Effektes 
beobachtet wird. Darüber hinaus wird beschrieben, dass das Dachmaterial bei einigen Ele-
menten einen entscheidenden Einfluss auf die Schwermetallkonzentrationen hat. Des Weite-
ren konnte bei einigen Dacharten, z.B. dem Faserzementdach, ein Puffervermögen festge-
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stellt werden, das vom pH-Wert des Dachablaufes abhängt. Durch die Verschiebung des 
sauren pH-Wertes im Regen zu neutralen Bereichen im Dachabfluss werden Schwermetalle 
in wesentlich geringerem Umfang von diesen Dachflächenarten abgeschwemmt.  
Aufgrund der neueren Daten zum Aufkommen von Schwermetallen in Dachabflüssen formu-
lieren Förster und Herrmann /1996b/ Empfehlungen bei einer geplanten Versickerung. So 
sollen Metalldächer möglichst nicht an Versickerungsanlagen angeschlossen werden, eine 
Forderung, die sich auch in neueren Regelungen zum Umgang mit Regenwasser in 
Deutschland (z.B. A 138 und M 153 der ATV-DVWK) wiederfindet. Des Weiteren wird vorge-
schlagen, durch einen sogenannten Erstverwurf die ersten hochbelasteten 1 bis 2 mm des 
Niederschlagsabflusses nicht der Versickerung, sondern dem Kanalnetz mit Weiterleitung 
zur Kläranlage zuzuführen. 
Zur Relevanzbewertung von Schwermetallbelastungen in Dachabflüssen ist zunächst festzu-
stellen, dass keine verbindlichen Qualitätsanforderungen oder gesetzlichen Vorgaben exis-
tieren. Hilfsweise werden zur Einordnung die Grenzwerte der Trinkwasserverordnung oder 
die Prüfwerte der Bundesbodenschutzverordnung (Übergang Boden  Grundwasser) heran-
gezogen. 
Ein weiterer Aspekt bei der Bewertung möglicher Wirkungen ist die Auftretensform der 
Schwermetalle. Für die toxikologische Relevanz von Schwermetallen ist nicht der analysierte 
Gesamtschwermetallgehalt vorrangig, sondern die Menge der verfügbaren freien Schwerme-
talle. Dieser Anteil ist nach Erkenntnissen von Sundberg und Wallinder /2001/ in Dachabflüs-
sen gerade nach dem Transport in einem Abführungskanal sehr gering. Viele Schwermetal-
le, gezeigt am Beispiel Kupfer, haben die Neigung, sich an Mineralien zu binden oder Kom-
plexe zu bilden. In dieser Form sind sie für Organismen nur bedingt verfügbar und damit nur 
potenziell schädlich. 
Diese Vorgänge weisen darauf hin, dass für die Beurteilung der Relevanz von Schwermetal-
len in Dachabflüssen, aber auch in anderen Abflussarten die Gesamtgehalte nur wenig aus-
sagekräftig hinsichtlich der Wirkungen im Gewässer sind. Die US EPA stellt ein Modell zur 
Verfügung, mit dessen Hilfe unter Angabe von verschiedenen Parametern (AFS, DOC, Ca, 
Mg, Cl, SO4, pH u.a.) die bioverfügbaren Konzentrationen berechnet werden können. Diese 
können dann mit Richtwerten aus dem Gewässer über Gewässergütesimulationen oder 
Mischrechnungen verglichen werden /Paulson und Amy 1993/. 
Im Vergleich zu den Dachflächenabflüssen sind die Abflüsse von Verkehrsflächen im All-
gemeinen höher mit Schwermetallen belastet. Die Quellen von Schwermetallen auf Ver-
kehrsflächen sind überwiegend verkehrsbedingt (siehe Tabelle 4-23), aber auch die atmo-







Tabelle 4-23: Verkehrsbürtige Quellen von Schwermetallen nach /Sansalone et al. 1996, 
Sansalone und Buchberger 1997a, Davis et al. 2001 und Hütter und Remmler 
1997/: 
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Die meisten Untersuchungen wurden in Abflüssen von Straßen durchgeführt, wobei zum 
einen hochbelastete Autobahnen und zum anderen gering belastete Straßen dominieren 
(siehe Anhang A.2). Neben Konzentrationsangaben über Schwermetalle im Ereignismittel 
bzw. Ereignisverlauf werden auch spezifische Angaben zu Schwermetallemissionen pro km 
Straßenlänge bzw. pro Kfz gemacht /Brunner 1977, Muschak 1989, Davis et al. 2001, Dier-
kes 1999, Zessner 1999, Legret und Pagotto 1999/. Ergänzende Untersuchungen existieren 
zu Schwermetallbelastungen in Straßenstaub und -kehricht oder in Sedimenten aus Regen-
klärbecken (Übersicht bei Striebel und Gruber 1997). 
Schwermetalle liegen in Verkehrsflächenabflüssen häufig gebunden an die schlecht absetz-
bare Feinfraktion vor (s.u.). Die Konzentrationen sind tendenziell höher in Abflüssen von 
Verkehrsflächen mit hoher Verkehrstärke (DTV) und häufigen Brems- und Beschleunigungs-
vorgängen. Die wichtigsten, aber mit unterschiedlicher Relevanz diskutierten Einflussfakto-
ren sind nachfolgend aufgeführt: 
 
• Verkehrbelastung (DTV) und Fahrweise 
• Niederschlags-/Abflussgeschehen (Regenhöhe und Intensitätsverteilung, Vorbelas-
tung u.a.) 
• Trockenzeit (zeitabhängige Akkumulation auf der Straßenoberfläche, aber unter-
schiedliche Angaben in der Literatur) 
• Jahreszeit (Winterspitzen möglich durch Anreicherung von Schwermetallen im 
Schnee und Erhöhung der Mobilität durch Streuguteinsatz) 
• Straßenreinigung (vorwiegende Entfernung der gering mit Schwermetallen belasteten 
Grobfraktion s.u. /German und Svensson 2001/) 




Ein wichtiger Gesichtspunkt für die Durchführung möglicher Eliminationsmaßnahmen in Ver-
kehrsflächenabflüssen ist die Verteilung der Schwermetalle auf die Feststofffraktion und die 
gelöste Phase. In verschiedenen Messungen wurden hier sehr unterschiedliche Ergebnisse 
erhalten. Die Aufteilung ist von vielen Einflussfaktoren wie dem pH-Wert des Niederschlages 
bzw. des Abflusses, der elementspezifischen Löslichkeit und der Menge an Feststoffen ab-
hängig /Hütter und Remmler 1997/. In der Tendenz werden die Elemente Blei und Eisen zu 
über 90 % an Feststoffe gebunden transportiert, bei den Elementen Kupfer, Zink und Cadmi-
um sind diese Werte geringer, sie schwanken aber in großen Bereichen /Berbee et al. 1999, 
Dierkes 1999, Dannecker und Stechmann 1988/. Unter bestimmten Bedingungen können 
nach Untersuchungen von Glenn et al. /2002/ die gelösten Schwermetallanteile im Straßen-
abfluss wesentlich höher sein. Dies gilt sogar für das allgemein überwiegend partikulär ge-
bundene Blei. Es wurde in Straßenabläufen mit kurzen Kontaktzeiten (<< 15 min) auf dem 
Straßenbelag nur zu 40 % partikulär transportiert. Bei längeren Kontaktzeiten des Abflusses 
auf der Oberfläche (in der Regel ca. 15 Minuten) wird davon ausgegangen, dass die partiku-
lär transportierten Schwermetallanteile wesentlich höher liegen /Glenn et al. 2002/.  
Bezogen auf die gesamte Feststoffphase zeigt sich, dass ein großer Anteil der Schwermetal-
le an der feinpartikulären und nicht absetzbaren Fraktion (< 6 µm) anhaftet. Zusammen mit 
der Fraktion zwischen 6-60 µm bestimmen diese Fraktionen in vielen Fällen den Schwerme-
talltransport in Verkehrsflächenabflüssen /Sansalone und Buchberger 1997b/. In den gut 
absetzbaren größeren Fraktionen (> 600 µm) werden nur geringe Schwermetallgehalte ge-
funden (siehe auch Tabelle 4-24).  
 
Tabelle 4-24: Prozentuale Verteilung von Schwermetallfrachten auf die Korngrößenfraktio-
nen im Straßenabfluss /Xanthopoulos 1990/ 
Kornfraktion Cd Cr Cu Hg Ni Pb Zn 
 % % % % % % % 
> 600 µm 11 - 1 - < 1 6 8 
60-600 µm 18 - 18 - 12 14 26 
6-60 µm 72 - 81 - 87 80 67 
 
Bei der Betrachtung des Verlaufs der Schwermetallkonzentration während eines Ereignisses 
werden analog zu den Dachabflüssen häufig first-flush-Effekte beobachtet /Herrmann et al. 
1992, Sansalone et al. 1996, Sansalone und Buchberger 1997a, Xanthopoulos und Hahn 
1993, Xanthopoulos 1995, Krauth und Klein 1982/. Einige Autoren beobachten diesen Effekt 
bei den überwiegend gelöst transportierten Schwermetallen (z.B. Cd), allerdings sind die 
Aussagen widersprüchlich. Bei den eher partikulär transportierten Schwermetallen (z.B. Blei) 
wird dieser Effekt teilweise auch festgestellt. Hierbei wird davon ausgegangen, dass mit ein-
setzendem Niederschlagsabfluss die überwiegend an feine, leicht remobilisierbare Feststoffe 
gebundenen Schwermetalle von den Flächen abgewaschen werden.  
 
Verschiedene Untersuchungen zur Bedeutung von Verkehrflächenabflüssen bei der Versi-
ckerung zeigten, dass ein Rückhalt von Schwermetallen in der Bodenzone stattfindet 
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/Grotehusmann 1995, Dierkes 1999, Boller 2002, Hütter und Remmler 1997, Bayerisches 
Landesamt für Wasserwirtschaft 1999 und 2001 u.a./.  
Dabei wurden auch Messungen im Versickerungsboden und im anstehenden Grundwasser 
durchgeführt /Golwer und Schneider 1979/. Häufig wird eine Anreicherung von Schwermetal-
len in den Böden festgestellt, diese gebundenen Anteile scheinen aber relativ immobil zu 
sein. Daher wird eine erhöhte Belastung der Grundwässer in der Regel nicht gemessen. 
Bei der Versickerung von Autobahnabflüssen über die Seitenbankette konnte Dierkes /1999/ 
in Lysimeterversuchen (Labor und Feld) nachweisen, dass die Grundwassergefährdung 
durch diese Versickerungsform eher gering einzuschätzen ist. Vom gleichen Autor wurden 
Messungen zum Rückhalt von Schwermetallen bei der Versickerung in vielfältigen halb-
durchlässigen Flächenbelägen (z.B. Rasengittersteine, poröse Steine) vorgenommen. Alle 
gemessenen Schwermetallwerte unterschritten die Prüfwerte der Bundesbodenschutz-VO 
für Sickerwasser /Dierkes et al. 2002/.  
 
Zur Bewertung der Relevanz von Schwermetallen in Verkehrflächenabflüssen existieren ana-
log zur Situation bei den Dachabflüssen keine direkten Vorgaben. Insgesamt wird zukünftig 
mit einer steigenden Bedeutung von Zink gerechnet, wegen der vergleichsweise hohen Mo-
bilität und dem vermehrten Einsatz in Leitplanken /Dierkes 1999/. Bei den Elementen Blei 
und Cadmium wird von einer sinkenden Bedeutung ausgegangen, da sich die Maßnahmen 
zur Verringerung an den Quellen (z.B. Benzin) bereits jetzt durch geringere Konzentrationen 
dokumentieren lassen /Fuchs et al. 2004/. In einer Untersuchung aus Schweden wurde mit 
Szenariobetrachtungen nachgewiesen, dass bei den Schwermetallen die Bedeutung der 
Maßnahmen an der Quelle (z.B. Ersatz von Baumaterialien) besonders hoch ist. Viele Maß-
nahmen zur Behandlung im Abwassersystem stellen lediglich Umverteilungsprozesse dar 
(s.u.) /Ahlman und Svensson 2002/. 
  
Schwermetallbelastungen in Oberflächenabflüssen haben eine hohe Bedeutung für die Be-
lastung von Mischwasserabflüssen, denn hier kommen die Emissionen aus dem Schmutz-
wasserabfluss hinzu, dessen Zusammensetzung in einem späteren Abschnitt beschrieben 
wird.  
Der Mischwasserabfluss gelangt bei stärkeren Niederschlagsereignissen über Regenentlas-
tungsbauwerke, mit und ohne Speicherung, in die Gewässer. Diese Einträge sind diskontinu-
ierlich, nicht vorhersagbar und hoch dynamisch. Im Vordergrund der Bewertung der Auswir-
kungen auf die Gewässer standen in der Vergangenheit die möglichen Beeinträchtigungen 
des Sauerstoffhaushaltes und die akute Toxizität durch den Eintrag vom Ammonium bzw. 
Ammoniak.  
Untersuchungen zu Wirkungen von Schwermetalleinträgen aus Mischwasserentlastungen 
sind bislang selten zu finden. Seidl et al. /1998/ versuchten mit der möglichen Hemmung der 
Sauerstoffproduktionsrate durch Schwermetalle die Auswirkungen auf das Phytoplankton 
eines Gewässers nachzuweisen. Die ermittelten EC50-Konzentrationen liegen in diesem 
Testsystem für Zink bei ca. 340 µg/l. Auch bei Kupfer und Blei werden, im Vergleich zu den 
Kontrollansätzen, deutliche Hemmwirkungen festgestellt. Die Autoren betonen, dass das 
wichtigste Kriterium für die Beurteilung der Wirkung von Schwermetallen die Verfügbarkeit 
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der freien Elementformen ist. Blei und Kupfer liegen wegen ihrer Neigung zur Bildung von 
Komplexverbindungen (z.B. Bleicarbonate, Kupfer-EDTA-Komplexe) weniger in freien For-
men vor als Zink. Deshalb wird dem Zink das höchste Potenzial zu möglichen Wirkungen 
von Mischwassereinleitungen in Fließgewässern zugesprochen /Seidl et al. 1998/. 
Konzentrationen in Gewässern nach Mischwassereinleitungen liegen beim Blei bei 12,5 µg/l 
(max. 38,6 µg/l), beim Cadmium bei 0,18 µg/l (max. 0,59 µg/l) und beim Kupfer bei 18,66 µg/l 
(max. 51,13 µg/l) /Haritopoulou 1996/. Hierzu ist allerdings zu sagen, dass diese Konzentra-
tion (37 µg/l beim Blei) sehr schnell (ca. 30 min) nach dem Einleitungszeitpunkt wieder auf 
das Gewässerkonzentrationsniveau an der Stelle vor der Einleitung sinkt (ca. 5 bis 8 µg/l 
beim Blei). 
Untersuchungen zur Schwermetallbelastung im Mischwasserabfluss bzw. in den Mischwas-
serüberläufen sind im Unterschied zu anderen Schmutzstoffen (z.B. CSB) weniger durchge-
führt worden (siehe Tabelle 42 in Anhang A.2).  
Vorwiegend aus dem Schmutzwasser stammen die Elemente Arsen und Nickel. Eindeutig 
oberflächig abgetragene Metalle führen zu einer Anreicherung der Elemente Aluminium, Blei, 
Eisen, Chrom, Kupfer, Mangan und Zink im Mischwasserabfluss. Mit Hilfe von Korrelations-
berechnungen wurde gezeigt, dass Kupfer im Vergleich zu Blei und Zink in größerem Um-
fang noch aus anderen Quellen als der Oberfläche stammt (z.B. durch die Verwendung als 
Waschmittelzusatzstoff im Schmutzwasser) /Reemtsma et al. 2000b/. 
Analog zu den Oberflächenabflüssen werden Schwermetalle im Mischwasserabfluss zu ei-
nem hohen Anteil partikulär transportiert (variierend je nach Element 70 - 99 %) /Chebbo et 
al. 2001/. Innerhalb der Feststofffraktion überwiegen die kleineren und schwer absetzbaren 
Kornfraktionen (siehe Tabelle 4-25). 
 
Tabelle 4-25: Prozentuale Verteilung von Schwermetallen auf die Korngrößenfraktionen in 
den Feststoffen des Mischwasserabflusses /Kari und Herrmann 1989, abgelesen 
aus Diagramm/ 
Kornfraktion Cd Cr Cu Hg Ni Pb Zn 
 % % % % % % % 
63-200 µm 15 13 7,5 - 17 14 13 
6-63 µm 54 56 57 - 47 57 56 
< 6,3 µm 31 31 35 - 36 28 31 
 
Ebenfalls von den Oberflächenabflüssen stammt die Neigung der Schwermetalle in Misch-
wasserabflussganglinien zu fist-flush-Effekten. Daher findet man auch im Mischwasserab-
fluss ein Vorauseilen der Schwermetallfrachtganglinie vor der Abflussganglinie /Gupta und 
Saul 1996/. 
Bei der Betrachtung von Quellen von Schwermetallen im Mischwasserabfluss wird deutlich, 
dass sie sowohl aus dem Schmutzwasser und den Oberflächenabflüssen als auch aus den 
Kanalsedimenten stammen. Diese bilden sich in Trockenzeiten oder werden bei kleineren 
Regenereignissen entlang kurzer Strecken im Kanalnetz weitertransportiert. Gerade bei stär-
keren Regenereignissen und in flachen Kanalnetzen können sie bis zu 47 % der Schwerme-
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tallfracht von Mischwasserereignissen ausmachen /Chebbo et al. 1999/. Die hohe Belastung 
der Kanalsedimente und der Sielhaut zeigt sich in verschiedenen Messprogrammen (siehe 
Tabelle 42 in Anhang A.2) /Brombach et al. 1992, Chebbo et al. 2001 u.a./.  
Dies hat auch Auswirkungen auf die Wahl möglicher Behandlungsmethoden. So ist es weit-
aus sinnvoller, abgelagerte Kanalsedimente in Trockenzeiten durch Kanalspülungen der 
Kläranlage zuzuführen, als wesentliche Anteile an Schwermetallen aus dieser Quelle bei 
Regenereignissen über die Regenentlastungsbauwerke in das Gewässer zu verfrachten. 
Bei Regenereignissen wird der Mischwasserabfluss im Normalfall in einem Regenüberlauf-
becken (RÜB) zwischengespeichert und bei weiter steigendem Mischwasserzufluss in das 
Fließgewässer entlastet. Je nach Bauart des RÜB kann neben der Fangwirkung von 
Schwermetallfrachten eine Absetzwirkung einen weiteren Rückhalt bedingen. Die gesamte 
Rückhalteleistung bezogen auf die partikulären Anteile an Schwermetallen wurde von Brom-
bach et al. /1995/ untersucht. Sie betrug für die Elemente Kupfer, Blei und Cadmium 56 bis 
78 %; davon beruht der Großteil auf der reinen Fangwirkung (ca. 21 bis 61 %).  
 
Wie bereits im vorangegangen Abschnitt erläutert, liefert der Schmutzwasserabfluss einen 
Beitrag zur Schwermetallbelastung im Zulauf der Kläranlage und im Mischwasserabfluss.  
Die Hauptquellen von Schwermetallen im Zulauf der Kläranlage sind: 
 
Häusliches Schmutzwasser: 
• Leitungswasser (Trinkwasser, potenziell verunreinigt durch Korrosion) 
• menschliche Ausscheidungen (Fäces und Urin) 
• Wasch- und Reinigungsmittelablaugen (incl. Staub und anderen Rückständen aus 
Wäsche und Haushaltgegenständen) 
 
Gewerbliche Abwässer/ Indirekteinleiter  
• Metallverarbeitung und -herstellung 











Generell ist festzustellen, dass sich der Anteil der gewerblichen Schwermetalleinträge durch 
zahlreiche innerbetriebliche Maßnahmen in den letzten Jahren merklich verringert hat. Gera-
de in älteren Studien sind gewerbliche Einträge noch wesentlich höher; so wurden 1986 in 
562 hessischen Kläranlagen sehr hohe Anteile der Schwermetalle den gewerblichen Zuflüs-
sen zugeordnet. Von der Kläranlagenzulauffracht stammt hier ca. 50 % aus gewerblichem 
Abwasser, 28 % aus häuslichem Abwasser und 26 % aus Oberflächenabflüssen. Insbeson-
dere das Cadmium kommt vorwiegend aus gewerblichen Abwässern /Nolte 1986/.  
1996 betrug nach einer vom Ruhrverband /1996a/ durchgeführten Studie der Anteil der ge-
werblichen Abwässer an der Schwermetallzulauffracht nur noch 30 %. Hier verteilten sich die 
verbleibenden Anteile auf häusliche Abwässer (ca. 40 %) und Oberflächenabflüsse (ca. 30 
%). 
Gegenwärtig sind die Haupteintragswege von Schwermetallen in den Zulauf von Kläranlagen 
das häusliche Schmutzwasser und die Oberflächenabflüsse. Vereinzelt spielen diffuse Quel-
len, z.B. beim Einsatz von kupferhaltigen Pestiziden, eine Rolle /Ruhrverband 1996a, Arpaci 
1995 a und b/. In diesen Fällen ist der Anteil an nicht identifizierbaren Schwermetallquellen 
höher. Einige Ergebnisse zu möglichen Quellen von verschiedenen Schwermetallen in den 
Abwasserentsorgungssystemen sind in Tabelle 4-26 dargestellt. 
 
Tabelle 4-26: Quellen von Schwermetallen im Abwassersystem /1: ADEME 1995, zitiert in 
Thornton et al. 2001; 2: Zessner 1999; 3: Palmgren und Bennerstedt 1984; 4: 
Raach et al. 1999/ 
[%] Cd Cr Cu Hg Ni Pb Zn 
Frankreich, *1 häusli-
ches Schmutzwasser  
20 2 62 - 17 26 28 
Indust. und Gewerbe 61 35 3 - 27 2 5 
Oberflächenabfluss 3 2 6 - 9 29 10 




20 20 30 - 15 15 45 
Indust. und Gewerbe 40 50 35 - 50 25 15 
Oberflächenabfluss 40 30 35 - 35 60 40 
häusliches *3 
Schmutzwasser  
32 - - - - 15 35 
Indust. und Gewerbe 45 - - - - 35 35 
Oberflächenabfluss 20 - - - - 50 30 
häusliches *4 
Schmutzwasser 
54 - - 35 - 53 - 
Oberflächenabfluss 39 - - 64 - 47 - 
Sonstige (z.B. Fremd-
wasser) 
7 - - 3,2 - 0,1 - 
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Aus den dargestellten Ergebnissen geht die Bedeutung des häuslichen Schmutzwassers für 
die Schwermetalleinträge hervor. Schmutzwasser besteht aus den menschlichen Ausschei-
dungen (Fäces und Urin), dem Leitungswasser und den Reinigungswässern. Eine Zusam-
menstellung der Schwermetallanteile in diesen Abwassertypen ist in Tabelle 4-27 dargestellt. 
 
Tabelle 4-27: Aufteilung der Schwermetallanteile in häuslichem Schmutzwasser  

















Leitungswasser 19-27 3 19-58 1 13-15 15-29 13-27 

















Leitungswasser 7 1 13 - 13 2 16 
Reinigungswasser 83 98 79 - 82 96 72 
 
Auffällig ist der hohe Schwermetallanteil im Schmutzwasser aus den Reinigungswässern; 
diese stammen nicht von den Reinigungsmitteln selbst, sondern aus Schmutzpartikeln von 
den Oberflächen. Deutlich geringer sind die Anteile aus menschlichen Ausscheidungen und 
aus dem Leitungswasser. Von den Ausscheidungen sind die Fäces höher mit Schwermetal-
len belastet. Die Grundbelastung ist auf Ernährungsgewohnheiten und die Zufuhr von Metal-
len, z.B. Zink, in Nahrungsergänzungsmitteln zurückzuführen. Schwermetallbelastungen im 
Trinkwasser hängen entscheidend vom Rohrleitungsmaterial und von der Aggressivität des 
Trinkwassers ab; dadurch können erhebliche Schwankungen auftreten. Ein weiterer Einfluss-
faktor ist die Härte von Trinkwasser. Bei hartem Wasser wird die Mobilität von Kupfer erhöht, 
bei sehr weichem Wasser die Mobilität von Blei. 
Weitere Quellen von Schwermetallen in Abwasserwasserentsorgungssystem werden von 
Thornton et al. /2001/ angegeben. So können Schwermetalle als Verunreinigungen im Phos-
phat aus Waschmitteln (z.B. Cadmium) stammen. Weiterhin werden in bestimmten Kosmeti-
ka hohe Schwermetallgehalte gefunden, z.B. Zink in Antischuppenschampoo bis 4.900 
mg/kg. Für das hoch toxische Quecksilber wurden in Schweden Einträge aus Zahnarztpra-
xen als relevant eingestuft /Sörme und Lagerkvist 2002/. 
 
Beim Durchlaufen der Kläranlage werden Schwermetalle zu einem hohen Teil an die 
Schlammfraktionen durch Sorption gebunden. In der Vorklärung geschieht dies durch Ad-
sorption an den Primärschlamm, in der Belebung werden Schwermetalle in die Be-
lebtschlammflocke eingebaut und lösliche Anteile an extracelluläre Proteine (ECP) gebunden 
/Thornton et al. 2001/. Diese Vorgänge werden bereits in Modellen zur Nachbildung der 
Schwermetallverteilungswege in der Kläranlage eingebaut. Monteith et al. /1993/ stellen ein 
kalibriertes und verifiziertes Modell vor (TOXICHEM), das eine weitgehende Übereinstim-
mung der berechneten und gemessenen Ablaufwerte einer Kläranlage ergibt. 
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In der Belebungsstufe können Schwermetalle die Aktivität der Mikroorganismen hemmen, in 
Einzelfällen werden toxische Konzentrationen erreicht (siehe Tabelle 4-28). 
 
Tabelle 4-28: Toxizität von Schwermetallen gegenüber Mikroorganismen in Kläranlagen 
/ATV 1999a/ 
[mg/l] Cd Cr Cu Hg Ni Pb Zn 
Aerober  
Abbau 
0,01-10 15-50 1-20 0,1-5 1-2,5 1-20 0,3-10 
Nitrifikation 5-40 ca. 0,3 0,005-0,5 1-80 0,1-0,5 0,5-2 0,08-23 
Anaerober  
Abbau 
0,02-600 50-500 1-250 ca. 50 10-300 ca. 300 5-400 
 
Beim Vergleich der Zu- und Ablaufkonzentration von Schwermetallen in Kläranlagen und der 
dazugehörigen Rückhalteleistungen werden große Schwankungen beobachtet (siehe 
Tabelle 4-29). Mit abnehmender Zulaufkonzentration sinkt in der Tendenz auch die Rückhal-
teleistung. Geringe Schwankungen beim pH-Wert können bei einigen Elementen zu großen 
Unterschieden führen. Neben den in die Kläranlage eingetragenen Schwermetallen können 
vereinzelt belastete Fällmittel bedeutsam sein /Zessner 1999/. Aus bayerischen Daten zur 
Schwermetallbelastung in Kläranlagen wird deutlich, dass es keinen Zusammenhang zwi-
schen der Ausbaugröße und der Ablaufkonzentration gibt. Eine Korrelation wird auch nicht 
für den Industrieanteil und die Ablaufbelastung gefunden /Böhm et al. 2001/. 
 
Tabelle 4-29: Rückhalt von Schwermetallen in biologischen Kläranlagen aus Literaturzu-
sammenstellungen  



















50 60 50 80 40 80 50 
Mittelwert 
/Thornton et al. 2001/ 
50 60 50 80 40 80 50 
 
Unter bestimmten Bedingungen (z.B. höhere Konzentration an Chelatbildnern wie EDTA) 
kann die Schwermetallsorption an die Feststoffmatrix behindert werden oder es finden Rück-
lösungen statt /Meißner et al. 1997/. Trotz dieser Einschränkung werden die beobachteten 
Rückhalteleistungen von Schwermetallen in Kläranlagen (siehe Tabelle 4-29) überwiegend 
auf die Sorption an die Klärschlammfraktionen zurückgeführt. Dabei ist die Verteilung in 
Kläranlagen unterschiedlich je nach betrachtetem Element. Während Cadmium zu einem 
größeren Anteil im Ablauf auftritt, wird Blei zu einem höheren Anteil an die Schlammfraktio-
nen gebunden /Raach et al. 1999/. 
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Eine weitere Aufteilung der Schwermetallbelastungen in den einzelnen Schlammfraktionen 
wurde von Schäfer und Hoffmann /1998/ vorgenommen. Für Kupfer und Blei ergab sich, 
dass bedeutende Mengen bereits im Rechen- und Sandfanggut (Cu: 20 %; Pb: 30 %) zu-
rückgehalten werden. Die weiteren Stoffströme verteilen sich auf den Vorklärschlamm (Cu: 
40 %; Pb: 50 %) und den Überschussschlamm (Cu: 32 %; Pb: 20 %). Diese Ergebnisse zei-
gen, dass eine Schlammstromtrennung in verschieden belastete Teilfraktionen sinnvoll ist. 
Unabhängig von einer zukünftig anzustrebenden Trennung der Schlammfraktionen verlässt 
gegenwärtig der Mischklärschlamm, ggf. nach einer Behandlung (z.B. Trocknung), die Klär-
anlage zur weiteren Verwertung, bislang häufig in der Landwirtschaft. Die hierzu in der Klär-
schlamm-VO erlassenen strengen Schwermetallgrenzwerte haben zu ständig sinkenden 
Konzentrationen im Klärschlamm in den letzten zehn Jahren geführt 
/Bundesumweltministerium 1999/. Nach den Untersuchungen von Zessner /1999/ können 
hohe Fremdwassermengen oder der Einsatz von Konditionierungsmitteln den Schwermetall-
gehalt im Klärschlamm verringern. Bei einer generell anzustrebenden Verringerung des 
Fremdwassers in einem Kanalsystem sollte dieser Sekundäraspekt der möglichen Aufkon-
zentrierung von Schwermetallen im Klärschlamm berücksichtigt werden. 
Beim Vergleich von Klärschlamm mit anderen Düngemitteln wird ersichtlich, dass die 
Schwermetallgehalte in der Trockensubstanz meist über denen von Biokompost liegen. Bei 
den Wirtschaftsdüngern, z.B. Schweine- und Rindergülle, werden zuweilen erhöhte Kupfer- 
und Zinkgehalte gemessen, die vorwiegend aus den Futtermittelzusatzstoffen stammen. In 
Handelsdünger (z.B. Thomasphosphat) werden im Vergleich zum Klärschlamm erhöhte 
Cadmiumgehalte gemessen /Zessner 1999/. Andere Vergleichmaßstäbe beziehen die 
Schwermetallgehalte auf eine bestimmte Menge Phosphor. Bei diesem Vergleich schneidet 
der Bioabfallkompost wesentlich schlechter als die anderen Düngerarten ab. Daran lässt sich 
ermessen, welche Probleme bei der Beurteilung von Schadstoffen in Düngestoffen auftreten.  
 
Die Oberflächengewässer sind die wichtigsten Aufnahmekompartimente für Schwermetall-
einträge aus den Abwasserentsorgungssystemen. Bei der Betrachtung der möglichen Emis-
sionsquellen ist festzustellen, dass die industriellen Einträge in den letzten Jahren deutlich 
zurückgegangen sind. Dadurch rücken die Einträge aus den urbanen Systemen, insbeson-
dere die aus der Mischwasserentlastung und den Trenngebietsauslässen, wieder in den Mit-
telpunkt des Interesses /Hahn et al. 2000/. In Tabelle 4-30 sind die bundesweit eingeleiteten 










Tabelle 4-30: Eingeleitete Schwermetallfrachten in Gewässer in Deutschland für den Be-
zugszeitraum 1993-1997 (Bezugsjahr für industrielle Einleiter 1997) /Böhm et 
al. 2000/ 
Eintragspfad [kg/a] und [%] Cd Cr Cu Pb Zn 
Grundwasser 1.543  128.233 85.491 70.956 299.207 
Dränagen 2.443 7.150 43.383 12.307 488.818 
Erosion 2.060 153.673 180.866 180.304 759.636 
Abschwemmung 1.792 4.858 22.518 20.225 170.181 
Atmosphär. Deposition 1.245 3.113 18.676 24.900 155.629 
Hofabläufe 17 485 4.133 682 14.745 
























kommunale Kläranlagen 3.049 49.173 123.994 38.679 689.620 
industrielle Direkteinleiter 1.016 20.345 32.646 23.752 159.099 
Summe Punktquellen 4.065 69.607 156.640 62.431 848.720 
Summe aller Einträge 18.134 417.745 751.315 494.746 4.192.266 
 
Für alle Schwermetalle lässt sich ableiten, dass die diffusen Quellen, bedingt durch vermehr-
te Verringerungsmaßnahmen in kommunalen Kläranlagen und bei industriellen Direkteinlei-
tern, den größten Anteil der Emissionen ausmachen. Bei Kupfer und Zink dominieren die 
urbanen Quellen durch Mischwasserentlastungen und Trenngebietsabflüsse. Analog zu den 
Nährstoffen werden in der zitierten Studie Schwermetalleinträge aus diesen den diffusen 
Quellen zugeordnet, obwohl sie aufgrund ihres begrenzten Eintragsortes eher zu den punk-
tuellen Quellen gehören. Neben den urbanen Flächen spielen bei einigen Elementen die 
Erosion (Chrom, Kupfer, Blei, Zink), das Grundwasser (Chrom, Zink) und die Dränagen 
(Kupfer, Zink) eine Rolle. 
Bei Untersuchungen zu Quellen von Schwermetallen in Gewässern in Schleswig-Holstein 
wurde festgestellt, dass vor allem die Elemente Blei, Cadmium, Chrom, Kupfer und Zink o-
berflächenbürtig sind. Als vorwiegend schmutzwasserbürtig werden das Nickel und das 
Quecksilber eingestuft. Die Erosion ist in diesen Gebieten im Vergleich zur gesamtdeutschen 
Situation nicht vorherrschend /Schulz 2001/.   
Bei der Bewertung der Kupfereinträge ergibt sich eine Besonderheit. Durch den Einsatz als 
Antifoulingmittel bei Schiffen wird ein Direkteintrag in die Oberflächengewässer möglich. Dies 
äußert sich in hohen Konzentrationen in Hafengebieten und in der Nordsee /Isensee et al. 
1995/. 
Des Weiteren wird Kupfer zunehmend in Hausinstallationen verwendet, was zu erhöhten 
Einträgen aus dem Schmutzwasser führt. Während bei den meisten Schwermetallen eine 
deutliche Abnahme der Konzentrationen in Fließgewässern in den letzten Jahren zu ver-
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zeichnen ist, nehmen die Kupferkonzentrationen wieder zu, eine Tendenz, die auch für den 
Klärschlamm zu verzeichnen ist. 1996 wurde in 22 % der LAWA-Gewässermessstellen eine 
Überschreitung der Zielvorgaben festgestellt; in 1998 stieg die Anzahl der Messstellen mit 
Überschreitungen auf 41 % /N.N. 1998, zitiert in UBA 2000c/.  
Da die niedrigsten Wirkkonzentrationen an den empfindlichsten Gewässerorganismen im 
Bereich der natürlichen Hintergrundkonzentrationen liegen, soll dieser Zustand als Qualitäts-
ziel für oberirdische Gewässer angestrebt werden (siehe Tabelle 4-31). An dieser Stelle 
muss jedoch betont werden, dass die Schwermetallgehalte vieler Fließgewässer bereits jetzt 
aus den verschiedensten Ursachen, anthropogener und geogener Art, über diesen Hinter-
grundwerten liegen. Deshalb sind die von der LAWA geforderten Zielvorgaben und andere 
Vorgaben höher als diese Werte. 
 
Tabelle 4-31: Hintergrundkonzentration von Schwermetallen in Oberflächengewässern  
[µg/l] Cd Cr Cu Hg Ni Pb Zn 
Hintergrundkonzentrationen 
/Böhm et al. 2000/ 
0,018 1,5 1,0 0,01 1,1 0,83 3,5 
Grundbelastung o. geo-
chem. bed. Erhöhung 
/Wachs 1998/ 
< 0,01 < 0,1 - 0,2 < 0,1-0,2 < 0,001-
0,002 
<0,2-0,3 <0,1 < 1-2 
 
Aus den Untersuchungen zur Verteilung von Schwermetallen in Oberflächengewässern wird 
die besondere Bedeutung der Anreicherung in den Sedimenten erkennbar /ATV 1999a/. 
Heute noch auftretende erhöhte Konzentrationen in der Wasserphase werden insbesondere 
nach Auftreten von Hochwasserereignissen infolge Aufwirbelung des Gewässersedimentes 
beobachtet. Weiterhin können aus den immer noch höher belasteten Sedimenten unter be-
stimmten Bedingungen (Reduktionsprozesse, Komplexbildner, Verringerung des pH-Wertes) 
Schwermetalle remobilisiert werden. Daher wurden Zielvorgaben der LAWA auch für Ge-
wässersedimente formuliert. 
In Untersuchungen in Rheinsedimenten von 1995-1999 wurde ein geringer Rückgang der 
Schwermetallbelastung festgestellt. Bei den geogen bedingten Schwermetallen Nickel und 











Tabelle 4-32: Zielvorgaben der LAWA und Konzentration in Weser und Rhein und Hinter-
grundbelastung in Gewässersedimenten /ATV 1999a/ 
[mg/kg TS] Cd Cr Cu Hg Ni Pb Zn 
Zielvorgabe 
 LAWA * 
1,2 320 80 0,8 120 100 400 
Mittlere Hintergrund-
konzentrationen 
0,3 80 20 0,2 30 25 100 
Rhein  
(50 % Perzentil) 
1,04 66 65 0,47 48 76 375 
Weser  
(Mittelwert) 
1,93 75 75 0,4 49 66 486 
* Schutzgut aquatische Lebensgemeinschaften 
 
Der Boden stellt das Aufnahmekompartiment für viele Emissionen dar; aus den Abwasser-
entsorgungssystemen sind zwei wesentliche Einträge zu nennen. Zum einen können bei der 
Versickerung von Oberflächenabflüssen Schwermetalle in die Bodenpassage gelangen, zum 
anderen werden die im Klärschlamm angereicherten Schwermetalle bei einer landwirtschaft-
lichen Verwertung dem Boden zugeführt. In den Boden eingebrachte Schwermetalle können 
durch Versickerung in das Grundwasser und durch Erosion in die Oberflächengewässer ge-
langen. Der Boden ist nicht nur als Quelle von Schadwirkungen zu betrachten, sondern auch 
als Schutzgut. Er selbst ist vor weiteren Schadstoffeinträgen zu bewahren. Beide Aspekte 
werden in den in letzter Zeit erlassenen Rechtsvorschriften berücksichtigt (z.B. Bundesbo-
denschutzgesetz bzw. -verordnung). 
Im Rahmen dieser Problematik stellt sich die Frage nach den möglichen Eintragsmengen 
von Schwermetallen in den Boden, insbesondere durch das Aufbringen von Düngerstoffen. 
Es zeigt sich, dass Einträge in den Boden durch Wirtschaftsdünger (Cu und Zn als Futter-
hilfsmittel) und Mineraldünger (Cd) zum Teil höher sind als durch Klärschlamm oder Biokom-
post. Ferner gelangen Schwermetalle über die atmosphärische Deposition auf den Boden 
/Zessner 1999/. Weitere Emissionsquellen sind auf regionaler Ebene der Bergbau und die 
Metallverhüttung sowie die Verarbeitung bzw. Verwendung von Metallen. 
Das Verhalten der Schwermetalle im Boden ist entsprechend ihren Stoffeigenschaften ver-
schieden /ATV 1999a/. So liegt das Blei vorwiegend in der zweiwertigen Form im Boden vor 
und gilt neben dem Chrom als eines der immobilsten Schwermetalle. Dadurch hat es eine 
geringe Verlagerungstendenz in das Grundwasser auch bei niedrigen pH-Werten. Auch das 
Kupfer ist eher immobil und gering verlagerungsgefährdet. Es tritt gehäuft in organischen 
Komplexen auf. Im Vergleich zu den vorher genannten Elementen ist Nickel wesentlich mo-
biler, weshalb es häufiger in höheren Konzentrationen im Grundwasser gefunden wird. Zink 
bindet unter aeroben Bedingungen an silikatische Tonminerale, unter alkalischen Bedingun-
gen an Carbonate. Im reduzierten Milieu liegt es als Sulfid vor; die Löslichkeit nimmt mit ab-
nehmendem pH-Wert stark zu. Cadmium gilt in dieser Gruppe als generell mobiles Element 
mit einer hohen Verlagerungstendenz in das Grundwasser, gerade bei niedrigen pH-Werten. 
Es liegt überwiegend in der zweiwertigen Form vor; unter reduzierenden Bedingungen wird 
das schwerlösliche Cadmiumsulfid gebildet /ATV 1999a/. 
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In Tabelle 4-33 werden Schwermetallgehalte verschiedener Böden aufgeführt. Auffällig sind 
die großen Schwankungsbereiche zwischen den Hintergrundkonzentrationen von Ackerbö-
den, über die Höchstgehalte natürlicher Böden bis zu Gehalten in Böden im Bereich von Me-
tallverhüttungsgebieten. Dies verdeutlicht, dass neben den anthropogenen Belastungen 
auch geogene Quellen die Ursache für hohe Schwermetallgehalte in Böden sein können. 
 
Tabelle 4-33: Schwermetallgehalte verschiedener Böden /1: ATV 1999a, 2: Haritopoulou 1996, 
3: Dierkes 1999, 4: Böhm et al. 2000/ 
[mg/ kg TS] Cd Cr Cu Hg Ni Pb Zn Lit 
Stadtböden/ 
Gärten 
0,4 - 60 - 25 145 280 1 
Bergbau, Harz, Wald-
nutzung 
21 - 3.800 - 17 21,5 12,5 1 
Metallverhüt-
tung/Stollberg 
13 - 140 - 22 750 1.680 1 
D, Literatur, häufige 
Werte  
0,1-1,0 - 1,0-20 - - 0,1-20 - 2 
Mittlere Gehalte der 
Erdkruste 
0,1 - 35 - - 15 70 3 
Naturbelassener Bo-
den 
< 0,5 - 2-40 
 
- - 2-60 10-80 3 
Höchstgehalte natürli-
cher Böden 




















Erhöhte Schwermetallgehalte in Grundwässern können analog zu den Oberflächenwässern 
und dem Boden geogen und anthropogen bedingt sein. So werden in Grundwässern mit an-
stehendem Bundsandstein häufig höhere Konzentrationen an Arsen, Blei, Kupfer, Nickel und 
Zink gefunden /ATV 1999a/. Die einzelnen Elemente treten kleinräumig in sehr unterschiedli-
chen Mengen auf. Andere Quellen in Grundwässern können - lokal begrenzt - Verunreini-
gungen durch Altlasten (Deponien oder Leckagen) sein /ATV 1999a/. 
Die große Spanne der auftretenden Konzentrationen in Grundwasser und Trinkwasser ist 







Tabelle 4-34: Gemessene Konzentrationen in Grundwasser (GW) in Baden-Württemberg 
(LfU BW 1996) und Nordrhein-Westfalen (Landesamt für Wasser und Abfall 
NRW 1994) (50 % Perzentil und Maximalwert) und Trinkwasser (TW) /ATV 
1999a/ 
 [µg/l] Cd Cr Cu Hg Ni Pb Zn 
GW, Baden- 
Württemberg  






























2-19 0,1-7,6 5-46 3,2 2,5-260 4-440 8-3.900 
 
Aufkommensdaten (Konzentrationen) für die Elemente Kupfer, Zink, Blei und Cadmium sind 
in Abbildung 4-15 bis Abbildung 4-18 zusammengestellt. Daraus wird bei allen Schwermetal-
len die große Schwankungsbreite der gemessenen Konzentrationen deutlich (siehe auch 
Anhang A.2). 
Bei Kupfer und Zink liegen die Konzentrationen im Oberflächenabfluss in gleichen Größen-
ordnungen wie im Schmutzwasserabfluss. Kupfer und Zink stammen größtenteils aus Dach-
flächenabflüssen, Blei stammt überwiegend aus Verkehrsflächenabflüssen. 
Durch den Vergleich der mittleren Konzentrationen im Schmutzwasser und im Kläranla-
genablauf werden die Reduktionspotenziale in der Kläranlage erkennbar. 
Des Weiteren ist auffällig, dass die Schwermetallkonzentration in Fließgewässern zum Teil 
höher als im Ablauf der Kläranlagen liegt. Dies weist darauf hin, dass auch andere Einträge 






























Abbildung 4-15: Aufkommen von Kupfer in verschiedenen Matrices. TW (Trinkwasser)/ GW 
(Grundwasser) (n=4); Niederschlagswasser (n=22); Dachabfluss (n=25); Ver-
kehrsflächenabfluss (n=73); Schmutzwasser (n=16); Mischwasserabfluss 
(n=9); Mischwasserentlastungsabfluss (n=17); Ablauf KA (n=18); Fließgewäs-
















Abbildung 4-16: Aufkommen von Zink in verschiedenen Matrices. TW (Trinkwasser)/ GW 
(Grundwasser) (n=8); Niederschlagswasser (n=22); Dachabfluss (n=38); Ver-
kehrsflächenabfluss (n=74); Schmutzwasser (n=17); Mischwasserabfluss (n= 
10) Mischwasserentlastungsabfluss (n=14); Ablauf KA (n=17); Fließgewässer 
(n=4); Klärschlamm (n=7) 
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       bis 49.000  µg/ l
       bis 26.000 µg/ l
       bis 330 µg/ l
       bis 485 µg/ l
       bis 700 µg/ l
       264-562 mg/kg TS
















       bis 41.000 µg/ l
       bis 12.200  µg/ l
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       bis 3.900 µg/ l
       bis 1.530 µg/ l
       bis 5.000 µg/ l
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Cd  [µg/l bzw. mg/kg TS]
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Abbildung 4-17: Aufkommen von Blei in verschiedenen Matrices. TW (Trinkwasser)/ GW 
(Grundwasser) (n=7); Niederschlagswasser (n=23); Dachabfluss (n=33); Ver-
kehrsflächenabfluss (n=53); Schmutzwasser (n=19); Mischwasserabfluss 
(n=13); Mischwasserentlastungsabfluss (n=19); Ablauf KA (n=19); Fließgewäs-

















Abbildung 4-18: Aufkommen von Cadmium in verschiedenen Matrices. TW (Trinkwasser)/ GW 
(Grundwasser) (n=7); Niederschlagswasser (n=22); Dachabfluss (n=21); Ver-
kehrsflächenabfluss (n=54); Schmutzwasser (n=17); Mischwasserabfluss 
(n=9); Mischwasserentlastungsabfluss (n=12); Ablauf KA (n=18); Fließgewäs-





Die Gruppe der Schwermetalle setzt sich aus vielen Einzelelementen mit variierenden Stoff-
eigenschaften, Wirkungen und Herkunftsbereichen zusammen.  
Einige von ihnen sind eindeutig toxisch wirkende Elemente (z.B. Blei und Cadmium). Andere 
sind essentielle Spurenelemente (z.B. Kupfer und Zink) und haben daher geringere Wirkun-
gen auf den Menschen. Für aquatische Organismen in Fließgewässern stellt sich die Situati-
on anders dar. Hier hat gerade das Kupfer eine ausgeprägte toxische Wirkung, z.B. auf Fi-
sche. Dazu kommt, dass beispielsweise Zink in einem viel höheren Ausmaß in frei verfügba-
ren, also vom Organismus aufnehmbaren Formen vorliegt als andere Verbindungen (z.B. 
Blei). Da beide Elemente vor allem aus den urbanen Oberflächenabflüssen stammen, müs-
sen sie als besonders relevant im Abwassersystem angesehen werden.  
Dies sollte aber nicht dazu führen, dass die Wirkungen der toxischen Schwermetalle, wie 
z.B. Cadmium und Quecksilber, vernachlässigt werden. Das Cadmium stammt eher aus in-
dustriellen Prozessen, so dass Ansätze zur Reduktion dieses Stoffes überwiegend in diesem 
Bereich sinnvoll sind. 
Allgemein ist die Verringerung der Schwermetallemissionen an der Quelle ein effizientes 
Instrument. Durch zahlreiche Maßnahmen, z.B. Bleireduktion in Benzin, Änderungen in in-
dustriellen Prozessen, sind bereits deutliche Verminderungen der Belastungen in vielen 
Umweltkompartimenten messbar. 
Für die Elemente Kupfer und Zink sollten nach Ausschöpfung der Möglichkeiten zur Redukti-
on an der Quelle, z.B. Ersatz durch andere Stoffe in Baumaterialien, Maßnahmen zur Be-
handlung in den Abwasserentsorgungssystemen bedacht werden. Diese könnten von einem 
gesteigerten Feststoffrückhalt an den Regenentlastungsbauwerken und in der Kläranlage bis 
hin zum Einsatz von Bodenfiltersystemen reichen. 
Da Schwermetalle nicht biologisch abbaubar sind, muss berücksichtigt werden, dass durch 
alle vorgeschlagenen Behandlungsmaßnahmen lediglich Verschiebungen von Stoffströmen 
von einer Matrix in eine andere stattfinden. Bei dem Ansatz, möglichst alle Schwermetall-
frachten vom Gewässer weg in die Kläranlage zu verfrachten, wird der Klärschlamm zur 
Stoffsenke. Möglicherweise gesteigerte Schwermetallkonzentrationen im Klärschlamm wir-
ken sich dann negativ auf die potenziellen Entsorgungswege, z.B. die landwirtschaftliche 
Verwertung, aus.  
Analoges gilt für das Prinzip der Versickerung von Teilen der Oberflächenabflüsse. Hier kön-
nen gerade in Abflüssen von Metalldächern extreme Schwermetallgehalte (z.B. Kupfer) auf-
treten, die bei der Versickerung gezielt dem Bodensystem und damit potenziell dem Grund-
wassersystem zugeführt werden. Diese Erkenntnis führte in letzter Zeit bei belasteten Ab-
flüssen zu den Empfehlungen, die ersten sehr hoch kontaminierten Abflüsse dem Kanalnetz 
zuzuführen (Erstverwurf) bzw. diesen Abfluss einer Behandlung (z.B. Filtersacksysteme) zu 
unterziehen.  
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4.5 Relevante organische Schadstoffe 
 
 
Im Unterschied zu den bisher betrachteten Stoffen, den klassischen Abwasserparametern, 
den Nährstoffen und den Schwermetallen, werden in diesem Kapitel organische Schadstoffe 
behandelt, die bisher in den Abwassersystemen nur wenig Beachtung fanden. Es ist aber 
festzustellen, dass Vorgaben für diese Stoffe in die aktuellen Regelungen zum Gewässer-
schutz (EG-WRRL, Gewässerzielverordnung u.a.) aufgenommen wurden. Daraus folgt, dass 
bei der Frage nach möglichen Quellen von Belastungen der Oberflächengewässer die po-
tenziellen Emissionen durch organische Schadstoffe aus dem Abwassersystem stärker in 
den Blickpunkt rücken werden. 
 
Bislang liegen Untersuchungsergebnisse für einige Stoffe in einzelnen Bereichen des urba-
nen Wasserkreislaufs vor, die gewisse Bezüge zwischen den Eigenschaften der untersuch-
ten Stoffe und den Untersuchungsbereichen erkennen lassen. So werden MKW und PAK, 
die überwiegend oberflächenbürtig sind, häufig in Oberflächenabflüssen, insbesondere den 
Verkehrsflächenabflüssen, bestimmt. Demgegenüber sind nur wenige Untersuchungen für 
diese Stoffe in Kläranlagenabläufen bekannt. Umgekehrt ist es bei vielen schmutzwasser-
bürtigen organischen Schadstoffen, wie den Arzneimitteln oder Komplexbildnern. Hier 
gibt es zahlreiche Untersuchungen an Kläranlagenabläufen, dafür fehlen Messungen in an-
deren Bereichen, wie den Mischwasserüberläufen. 
 
Im Folgenden soll ein Überblick über den Stand der Kenntnisse zu wichtigen Stoffeigen-
schaften, Wirkungen, Aufkommen und Verteilung von 13 organischen Schadstoffen bzw. 
Schadstoffgruppen gegeben werden. Die Auswertung soll als Basis für mittlere Belas-
tungsannahmen in den wichtigsten Komponenten des Abwassersystems (Schmutzwasser-
abfluss, Oberflächenabfluss, Ablauf der Kläranlage) dienen. Diese Konzentrationen sollen 
dann als Eingangsgrößen in Simulationsrechnungen verwendet werden (siehe Anhang A.1), 







4.5.1 Mineralkohlenwasserstoffe (MKW) 
 
Mineralöle gelten als Produkte, die durch Aufbereitungsverfahren, wie die Destillation, aus 
Erdöl oder Stein-/Braunkohleteer gewonnen werden. Die Hauptbestandteile, die mineralöl-
bürtigen Kohlenwasserstoffe (MKW), sind ein Gemisch aus gesättigten (gerade und ver-
zweigten), ungesättigten und cyclischen Kohlenwasserstoffen (KW). Der Begriff der Kohlen-
wasserstoffe beschreibt alle aus Kohlenstoff und Wasserstoff aufgebauten Verbindungen 
aus natürlichen und anthropogenen Quellen; die MKW sind also eine Teilmenge der Koh-
lenwasserstoffe.  
Mineralkohlenwasserstoffe sind unterscheidbar in eine leichtflüchtige gut abbaubare Fraktion 
(z.B. Benzine, Vergaserkraftstoffe) mit einem Siedepunkt > 40°C und eine schwerflüchtige, 
schwerabbaubare, immobile Fraktion (z.B. Heizöle, Schmierstoffe) mit einem Siedepunkt 
> 200°C. Bei möglichen Quellen von MKW aus Benzin oder Diesel-/Heizöl stehen verschie-
dene Substanzen bzw. Substanzgruppen im Vordergrund. Beim Benzin sind es die kürzer-
kettigen C5-C12 Alkane und Aromaten und Methyltertiärbutylether (MTBE, Kapitel 3.2), wäh-
rend beim Diesel-/Heizöl die längerkettigen C9-C17 Alkane dominieren. Häufig untersuchte 
Einzelverbindungen aus der Gruppe der MKW sind in Tabelle 4-35 aufgeführt. 
 
Tabelle 4-35: Hauptvertreter der Mineralkohlenwasserstoffe 
Chemische Klassifizierung Substanz Strukturformel 
Gesättigter geradkettiger aliphatischer Koh-
lenwasserstoff 


















Gesättigter verzweigter aliphatischer Koh-
lenwasserstoff 






































(= siehe auch PAK) 
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Im Unterschied zu den mineralölbürtigen Kohlenwasserstoffen kommen auch biogene Koh-
lenwasserstoffe, z.B. Fettsäureglyceride, Squalen, in verschiedenen Wassermatrices vor. 
Diese sog. biogene Fraktion entsteht durch bakterielle Vorgänge und findet sich sowohl in 
Landpflanzen (Blätter u.a.) als auch in aquatischen Organismen (Phytoplankton u.a.) /Koppe 
und Stozek 1998/.  
Da sich die Vielzahl an möglichen Einzelverbindungen der MKW nur mit hohem Aufwand 
detektieren lässt, wurden sie in der Vergangenheit als Summenparameter bestimmt.  
Die bisher in Wassermedien verwendete DEV-H-18-Methode /DIN 38409 Teil 18 1981/ ext-
rahiert MKW mit einem fluorhaltigen Extraktionsmittel aus Wassermatrices. Die Detektion 
erfolgt mit einem Infrarotspektrometer (IR) und lässt auch Aussagen über die Herkunft von 
Kohlenwasserstoffen zu. So liefern die häufig in Mineralölprodukten anzutreffenden stark 
verzweigten Alkane einen hohen Anteil an CH3-Schwingungen, während die häufig unver-
zweigten Alkane der biogenen Fraktion einen hohen Anteil an CH2-Schwingungen aufwei-
sen. Insgesamt werden also bei der Anwendung dieser Methode auch Anteile der biogenen 
Fraktion mit erfasst.  
Wegen des umwelttoxikologisch bedenklichen Einsatzes von fluorhaltigen Extraktionsmitteln 
und Problemen mit der Nachweisgrenze wurden ab 2001 die Ersatzmethoden Kohlenwas-
serstoff-Index /ISO 9377-1. und 2. 2000/ eingeführt. Diese neuen Methoden, die Eingang in 
die mittlerweile in Deutschland verwendete DEV H 53 /2001/ gefunden haben, arbeiten mit 
den fluorlosen Extraktionsmitteln und lassen eine andere Detektionsmethode, die Gaschro-
matographie zu, die das Auffinden von Einzelstoffen ermöglicht. Die hierdurch ermittelte 
Summe ist aber nicht direkt vergleichbar mit der DEV-H-18-Methode.  
 
Die Beschreibung der unterschiedlichen Bestimmungsmethoden macht deutlich, dass Daten 
zur MKW-Belastung in verschiedenen Matrices nicht ohne Informationen zur gewählten Ana-
lytikmethode bewertet werden dürfen. In der Zusammenstellung aller Messwerte (Tabelle 43 
in Anhang A.2) ist deshalb eine eigene Spalte zur verwendeten Analytikmethode eingeführt 
worden, wobei in vielen Publikationen genauere Angaben zu dieser Thematik fehlen. In der 
Tendenz lässt sich bei aller Unterschiedlichkeit der Analysemethoden sagen, dass die neue-
ren Methoden zu niedrigeren Konzentrationen führen, da sie spezifischer mineralölbürtige 
Substanzen der Kohlenwasserstoffe detektieren. Daneben existiert eine Vielzahl von Unter-
suchungen, die den gesamten Kohlenwasserstoffgehalt in verschiedenen Wassermatrices 
erfassen und keine Unterscheidung in mineralölbürtige und andere Quellen vornehmen (sie-








Rechtliche Regelungen und andere Vorgaben 
 
Tabelle 4-36: Rechtliche Regelungen und andere Vorgaben für MKW 
Regelung/ Vorgabe MKW Literatur 
D, Verwaltungsvorschrift über wassergefährdende Stoffe Mineralöle in  
WGK 3  
/VwVwS 1999/ 
D, Abwasser, Indirekteinleiter: 
diverse kommunale Entwässerungssatzungen 
ca. 20 mg/l 
Ges-KW 
/Poppe 2003/ 
Schweiz, Abwasser,  
Direkteinleiter, zulässiger Einleitwert 
10 mg/l 
Ges-KW 
/Dauber et al. 1979/ 




/AK CHÜZ 2003/ 
EU, Gewässer, Richtlinie der Rates über die Qualität von 
Wasser für den menschlichen Gebrauch (EU) 
0,01 mg/l 
KW 
/Koppe und Stozek 1998/ 
zulässige Höchstkonzentration 
D, Trinkwasser, DVGW- Merkblatt W 251 0,05 mg/l * 
0,2 mg/l ** 
/Koppe und Stozek 1998/ 
*normal, **Mindestanforderungen 
D, Abfall, LAGA-Werte für die Ablagerung von minerali-
schen Reststoffen (Z-Werte) 
100-1.000  
mg/kg 
/Gallenkemper et al. 1999/ 
D, Klärschlamm, Brandenburg,: Richtwert zur Beurtei-
lung industrieller Einflüsse 
10.000  
mg/kg TS 









Im Hinblick auf humantoxische Effekte ist bei vielen Einzelverbindungen der MKW von einer 
geringen Relevanz auszugehen. Ausnahmen bilden einige flüchtige Verbindungen wie z.B. 
das n-Hexan, das bei hohen Konzentrationen nervenschädigend wirken kann. Andere mögli-
che humantoxische Wirkungen lassen sich vom Begleitstoff Benzol (siehe Kapitel 3.2.6) ab-
leiten /URömpp 2000/. 
Für die Wirkpfade Grundwasser/Trinkwasser sind es vor allem geschmackliche (Ge-
schmacksschwellenwert 10 bis 100 µg/l) und geruchliche Gründe, die für die Festlegung von 
Grenz-/Richtwerten verantwortlich sind.  
In Oberflächengewässern können MKW ein Sauerstoffdefizit durch die Verhinderung des 
Gasaustausches in der Wasser/Luft-Phase bewirken. Durch die anschließende CO2-
Anreicherung findet eine Versauerung der Zellflüssigkeit statt. Des Weiteren haben MKW 
mechanische Wirkungen. Unter bestimmten Bedingungen kann die Sauerstoffaufnahme 
durch das Verkleben der Atemorgane der Wasserorganismen verhindert werden. Neben den 
indirekten Wirkungen können einige wasserlösliche Anteile direkt toxisch wirken /Bliefert 
1997/. Dies gilt ebenfalls für die entstehenden Metaboliten, z.B. Phenole, die im Wassersys-
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tem mobiler sind und eine höhere Toxizität aufweisen können (siehe Kapitel 3.2.4) /Pagotto 
et al. 1999/. 
Zur Relevanz von MKW für Klärschlämme wird ausgeführt, dass sie zum Teil in hohen Kon-
zentrationen vorkommen. Bei sehr hohen Belastungen sollte nach der Ursache gesucht wer-
den. Über ökotoxikologische Eigenschaften werden keine Aussagen gemacht /UMK-AG 
1997/. 
Im Boden wurden phytotoxische Wirkungen erst ab Ölgehalten von 6.000 bis 11.000 mg/kg 
TS festgestellt, Keimhemmung oder Ertragsreduktion bei Pflanzen ab 28.000 bis 63.000 
mg/kg TS /Brauer et al. 1996/. Andere Autoren beobachteten pflanzentoxische Effekte eben-
falls erst ab sehr hohen Dosen (3.000 bis 20.000 mg/kg TS). 
 
Herkunft, Aufkommen und Verteilung  
MKW stammen aus sehr verschiedenen Quellen; in die Oberflächengewässer gelangen sie 
durch Bohrungen am Meeresgrund, durch Leckagen bei Transport/Aufbereitung/Lagerung 
von Erdöl und durch die Erdölverarbeitung. Weiterhin sind bei Fließgewässern die Direktein-
leitungen von Kläranlagen infolge kleingewerblicher Indirekteinleiter wie KfZ-Werkstätten zu 
nennen. Ferner können niederschlagsbedingte Einleitungen (Oberflächenabfluss und 
Mischwasserentlastung) die Fließgewässer mit MKW belasten. In die Abwasserentsorgungs-
systeme gelangen MKW aus Verkehrsemissionen und der Landwirtschaft, z.B. über Hofab-
läufe, bei Einsatz als Pflanzenschutzmittel. 
Der biologische Abbau von MKW ist grundsätzlich möglich und insbesondere im Boden beo-
bachtet worden. Allerdings ist die Abbaubarkeit hauptsächlich von den vorkommenden Ein-
zelverbindungen und deren Stoffeigenschaften (Kettenlänge) abhängig /Bliefert 1997/. 
Entsprechend den beschriebenen Quellen finden sich MKW vorwiegend in Oberflächenab-
flüssen, insbesondere Verkehrsflächenabflüssen (siehe auch Abbildung 4-19). Von dort aus 
gelangen sie im Trennsystem direkt oder nach Vorbehandlung in die Fließgewässer. Bei 
Anordnung eines Mischsystems können MKW über die Mischwasserentlastung oder den 
Kläranlagenablauf in das Gewässer gelangen. In der Kläranlage ist wegen des überwiegend 
partikulären Transports von MKW davon auszugehen, dass sie sich vorwiegend im Klär-
schlamm anreichern (siehe Abbildung 4-19). Hohe MKW-Gehalte im Klärschlamm werden 
als ein deutlicher Hinweis auf einen hohen Anteil industrieller Indirekteinleiter gewertet (siehe 





































auslässeregional bedeutsam (z.B. Erdölverarbeitung)
 
Abbildung 4-19: Quellen und Verteilung von MKW im urbanen Wasserkreislauf 
 
Im Folgenden werden die Ergebnisse der wichtigsten Messprogramme für Niederschlags-
wasser und Oberflächenabflüsse zusammengefasst. 
Im Niederschlag hat man vor allem eine Teilgruppe der MKW, die n-Alkane, untersucht. 
Insbesondere das Verhältnis der vorkommenden C-Ketten (CPI), unterschieden nach gera-
den und ungeraden Kettenlängen, lässt Aussagen über die Herkunft von n-Alkanen zu. So 
deuten viele ungerade Kettenlängen auf natürliche Quellen durch Pflanzenwachse hin, wes-
halb sie vornehmlich im Sommer auftreten. Hohe Anteile an geraden Kettenlängen werden 
den Verkehrsemissionen zugeordnet, der prozentuale Anteil ist daher im Winter höher. Wei-
terhin wird davon ausgegangen, dass im Sommerzeitraum die Niederschlagsbelastung der 
Summe an n-Alkanen durch die Pflanzenaktivität höher als im Winter ist.  
Die Bedeutung des CPI-Wertes wird von Shu und Hirmer /1997/ beschrieben. Ein Wert von 
ca. 1 deutet auf anthropogene Ursprünge hin; größere Werte als 5 werden natürlichen Quel-
len von n-Alkanen zugeordnet.  
Weiterhin finden die Autoren im Gaschromatographie-Spektrum von Niederschlagsproben oft 
ein sog. UCM (unresolved complex mixture)-Signal. Dies wird als Hinweis auf cyclische Koh-
lenwasserstoffe interpretiert, die überwiegend aus Verkehrsemissionen stammen /Shu und 
Hirmer 1997/. In der Untersuchung von Levsen et al. /1991/ konnte die beschriebene Som-
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mer/Winter-Unterscheidung bestätigt werden. Im Winter wurden n-Alkane (Summe C18-C33: 
15,1 µg/l) in geringeren Konzentrationen als im Sommer (40,6 µg/l) gefunden; der entspre-
chende CPI Wert (1,5) liegt deutlich niedriger als im Sommerzeitraum (CPI 3,0). Auch Leu-
enberger et al. /1988a/ fanden in Winterniederschlägen in der Schweiz wesentlich geringere 
Alkankonzentrationen als in Niederschlägen des Sommerzeitraumes.  
Der überwiegende Anteil der Untersuchungen zu MKW wurde in Oberflächenabflüssen und 
hierbei insbesondere in Verkehrsflächenabflüssen durchgeführt. Dabei geht man von der 
besonderen Belastung dieser Flächen durch Verkehrsemissionen (z.B. Tropfverluste) aus. In 
Deutschland dominieren Untersuchungen an Autobahnen, die zum Großteil aus den 80er 
und 90er Jahren stammen. In diesen Studien wurde überwiegend die Methode nach H-18 
(siehe auch Tabelle 43 im Anhang A.2) angewendet. Erst neuere Daten basieren auf der H-
53-Methode oder berücksichtigen nur eine Teilfraktion der MKW (Alkane bestimmter Ketten-
länge) /z.B. Bayerisches Landesamt für Wasserwirtschaft 1999 und 2001, Grotehusmann 
und Kasting 2002/. Leider finden sich in vielen Publikationen zur MKW-Problematik in Stra-
ßenabflüssen keine genauen Angaben zur verwendeten Methode, was einen Vergleich der 
Ergebnisse erschwert. 
Detaillierte Untersuchungen zu Belastungen durch Kohlenwasserstoffe (KW) in Parkplatzab-
flüssen wurden von Hoffmann et al. /1982/ durchgeführt. In Konzentrationsganglinien von 
Niederschlagsabflüssen zeigte sich, dass KW deutliche first-flush-Effekte aufweisen. Dies ist 
zunächst überraschend, da Substanzen mit first-flush-Verläufen eher lösliche Stoffe sind und 
bei den KW eher von einem partikeldominierten Transport ausgegangen wird. Die Trocken-
zeit scheint keinen wesentlichen Einfluss auf die abgetragenen Mengen zu haben. Als wich-
tige Quelle von KW in Oberflächenabflüssen wurden Motorenölverluste am Fingerprint der 
Gaschromatographie eindeutig identifiziert. Signifikante Anteile der Kohlenwasserstoffe fin-
den sich nach dieser Untersuchung an kleinen Partikeln. Trotzdem wird davon ausgegangen, 
dass sich der überwiegende Teil in der absetzbaren Fraktion befindet, also durch Sedimenta-
tion entfernbar ist /Hoffmann et al. 1982/.  
Im Unterschied hierzu gehen Xanthopoulos und Hahn /1993/ von MKW-Belastungen in Stra-
ßenabflüssen aus, die sich überwiegend in feinen - also schwer absetzbaren - Kornfraktio-
nen anreichern. 
In einer spanischen Untersuchung von Bomboi und Hernandez /1991/ wurde versucht, über 
die Verteilung der gesättigten zu den ungesättigten Alkanen nähere Erkenntnisse zu Quellen 
von KW zu gewinnen. Während ungesättigte hochmolekulare Ketten eher von natürlichen 
Quellen (Wachse, Fettsäuren) stammen, deutet das Auftreten eines bestimmten Musters im 
Chromatogramm der GC (unresolved complex mixture) auf cyclische Verbindungen der 
Verkehrsemissionen hin. Dieses UCM-Muster wird häufig in Oberflächenabflüssen gefunden 
/Bomboi und Hernandez 1991/.  
In Erweiterung zu den bisher beschriebenen Methoden wiesen MacKenzie und Hunter /1979/ 
Motorenöl als Hauptbestandteil der Kohlenwasserstoffe in Oberflächenabflüssen und Ge-
wässersedimenten nach. Eine spezifisch in Motorenöl auftretende aromatische Schwefelver-
bindung wurde im Gaschromatogramm identifiziert. Dabei betonen die Autoren, dass die 
toxikologische Relevanz dieses polycyclischen Dibenzothiophens (44,2 bis 62,3 ng/l in Ober-
flächenabflüssen) noch völlig offen ist. 
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Mögliche Quellen der in Schmutzwasser enthaltenen Kohlenwasserstoffe beschreiben Kop-
pe und Stozek /1998/. Diese können aus dem Haushalt stammen; z.B. gehört das Squalen 
(C30H50) zu den ungesättigten aliphatischen Kohlenwasserstoffen, das in tierischen Fetten 
und in der menschlichen Haut vorkommt. Auch Kosmetika können eine Quelle sein; hier 
werden sie als Grundstoffe, z.B. für Vaseline, oder Geruchsstoffe (z.B. Pinen) in verschiede-
nen Produkten verwendet. Inwieweit diese nicht direkt aus Mineralöl stammenden Kohlen-
wasserstoffe durch die oben beschriebenen Bestimmungsmethoden zur MKW-Belastung mit 
erfasst werden, ist offen. Allerdings enthält auch das Schmutzwasser mineralölbürtige Koh-
lenwasserstoffe. Aus Wäschereien (Arbeitskleidung) und Kleingewerbe (z.B. KfZ-
Werkstätten) können durch Indirekteinleiter erhebliche Mengen an MKW eingetragen werden 
/Koppe und Stozek 1998/. In Kläranlagen sind MKW, vor allem die schwerflüchtigen Anteile, 
unerwünscht, da sie die Funktionsfähigkeit von Kläranlageneinrichtungen, z.B. Pumpen, be-
einträchtigen können. Es wird davon ausgegangen, dass MKW in Kläranlagen zu ca. 80 % 
zurückgehalten werden /Kollotzek et al. 1998/.  
Untersuchungen zur Verteilung von Kohlenwasserstoffen (Hydrocarbons) in Mischwasser 
wurden von Chebbo et al. /1999/ in Frankreich durchgeführt. In der Innenstadt von Paris 
wurden in verschiedenen Abwasserarten (Dachabfluss, Straßenabfluss, Mischwasser, 
Schmutzwasser) die Kohlenwasserstoffe als Summe aus aliphatischen und aromatischen 
hydrocarbons bestimmt; genauere Angaben zur verwendeten Bestimmungsmethode sind 
nicht aufgeführt (siehe Tabelle 43 im Anhang A.2). Gleichzeitig wurden die Einträge in das 
Mischwassersystem quantifiziert; danach stammen 15 % aus dem Schmutzwasser und 40 % 
aus Oberflächenabflüssen (davon 22 % Dachabflüsse). Der höchste Anteil an Kohlenwas-
serstoffen im Mischwasserabfluss stammt aus den Kanalablagerungen (45 %), die sich bei 
Trockenwetterbedingungen im Kanal absetzen und bei Regenereignissen remobilisiert wer-
den. Der Sachverhalt, dass die Kanalablagerungen in Mischsystemen einen signifikanten 
Beitrag zur Belastung des Mischwassers liefern, ist auch für andere Stoffgruppen, z.B. den 
CSB und AFS, beschrieben worden /Chebbo et al. 1999, Gromaire et al. 1999b/. 
In Oberflächengewässern werden Kohlenwasserstoffe nur sehr selten bestimmt. Konzent-
rationen unter 200 mg/l, bezogen auf die Summe an Kohlenwasserstoffen, gelten als natürli-
che Grundbelastung aus biogenen Quellen /Kollotzek et al. 1998/. 
Das Verhalten von Kohlenwasserstoffen im Boden ist differenziert zu beurteilen. Niederketti-
ge Alkane sind im Boden kaum stabil, sie entweichen entweder durch Verflüchtigung in die 
Atmosphäre oder verlagern sich ins Grundwasser. Aromatische Kohlenwasserstoffe können 
sich dagegen wegen ihrer geringeren Abbaubarkeit und höheren Adsorptionsneigung bevor-
zugt im Boden anreichern. Als Grundbelastung im Boden werden 100 mg/kg Mineralöl als 
akzeptabel angesehen /Brauer 1996/. 
Neuere Daten zu Grundwasserbelastungen liegen aus Baden-Württemberg vor /LfU Ba-
den-Württemberg 2001/. Abgesehen von lokalen Verunreinigungen ist die flächenhafte Be-
lastung mit MKW (H53) im Grundwasser gering. 
 
Insgesamt ist die Datenlage zu MKW-Belastungen in der Wassermatrix Oberflächenabfluss 
als gut zu bewerten. Insbesondere zu Verkehrsflächenabflüssen existiert eine Vielzahl von 
Messprogrammen, allerdings sind diese oft an Autobahnen durchgeführt worden und stam-
men aus den 80er und 90er Jahren.  
211 
Im Gegensatz zu den Oberflächenabflüssen liegen Daten zu MKW-Belastung in Schmutz-
wasser und Kläranlagenabläufen in wesentlich geringerem Umfang vor. Vereinzelt sind Un-
tersuchungen zu MKW-Belastungen in Klärschlämmen zu finden, da sie als Indikator für In-
dustrieeinflüsse genutzt wurden. 
Hinzu kommt bei allen Messwerten, dass sie mit verschiedenen Analysemethoden bestimmt 
wurden (s.o.), was den Vergleich der wenigen vorliegenden Ergebnisse weiter erschwert. 
Trotz dieser Rahmenbedingungen wurden in Abbildung 4-20 die Konzentrationsspannweiten 
von MKW (Basis: vorwiegend H18-Methode) in verschiedenen Matrices zusammengestellt. 
Deutlich wird dabei die Dominanz von Verkehrsflächenabflüssen mit zum Teil extrem hohen 
Konzentrationen. Für Mischwasserentlastungen wurden keine Untersuchungsergebnisse 
gefunden. Gerade diese können aber einen bedeutenden Teil der Emissionen in Gewässer 
ausmachen. 
 









MKW (vorwiegend H18)  [mg/l]
 
  vereinzelt Positivbefunde
       bis 351 mg/l
       bis 30,0 mg/l
      nicht bekannt
 
Abbildung 4-20: Aufkommen von MKW in verschiedenen Matrices. Niederschlagswasser (n=5), 
Dachabfluss (n=2); Verkehrsflächenabfluss (n=18); Schmutzwasser (n=4); 










Die Gruppe der MKW ist eine heterogene Stoffgruppe mit den verschiedensten Einzelverbin-
dungen. Methodisch sind sie nicht eindeutig bestimmbar, da die MKW eine Teilgruppe aller 
Kohlenwasserstoffe sind. Dazu kommt, dass gegenwärtig ein Wechsel der vorwiegend an-
gewandten Bestimmungsmethode stattfindet, was Auswirkungen auf die Vergleichbarkeit 
von alten und neuen Ergebnissen hat. 
Die Frage nach der toxikologischen Relevanz ist nicht eindeutig zu beantworten. Für den 
Menschen ist sie wahrscheinlich von untergeordneter Bedeutung, für die Gewässerorganis-
men ist sie höher einzuschätzen. Grundsätzlich bleibt dabei die Frage nach den Metaboliten 
(z.B. Phenole) offen. Diese gelten oft als mobiler und toxikologisch relevanter /Pagotto et al. 
1999/. 
Die Summe an Kohlenwasserstoffen kann aus natürlichen Quellen (Wachse u.a.) und 
anthropogenen Quellen (Verkehrsemissionen u.a.) stammen. 
Die MKW-Belastungen sind insgesamt zurückgehend, beim Schmutzwasser bedingt durch 
Maßnahmen im Indirekteinleiterbereich. Bei Oberflächenabflüssen ist dieser Effekt ebenfalls 
durch Reduktion der Tropfverluste aus Verkehrsfahrzeugen zu beobachten. Dies wird be-
sonders deutlich bei dem Vergleich der Messwerte von Verkehrsabflüssen aus alten und 
neueren Untersuchungsprogrammen. Trotzdem sind Verkehrsflächenabflüsse, insbesondere 
von Flächen mit ruhendem Verkehr, weiterhin Belastungsschwerpunkte im Abwassersystem. 
MKW treten potenziell auch in den Mischwasserentlastungen auf, allerdings liegen hierzu 
bislang keine Messungen vor. 
Wegen der Stoffeigenschaften, MKW werden überwiegend partikulär transportiert, kann von 
einem guten Rückhalt in Kläranlagen und einer Anreicherung im Klärschlamm ausgegangen 
werden. In der Vergangenheit wurden in Klärschlämmen vereinzelt extrem hohe Werte ermit-
telt; diese Tendenz ist heute wegen der Maßnahmen im Indirekteinleiterbereich (z.B. Metall-
verarbeitung) nicht mehr festzustellen. 
Es ist theoretisch denkbar, in Regenwasserbehandlungsanlagen MKW durch Feststoffentzug 
aus dem Regenwasserabfluss bzw. Mischwasserabfluss zu entfernen. Auch über einen 
Rückhalt durch einen mikrobiologischen Abbau bei der Versickerung in halbdurchlässigen 
Flächen wurde berichtet /Pagotto et al. 1999, Newman et al. 2002/. 
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4.5.2 Polycyclische Aromatische Kohlenwasserstoffe (PAK) 
 
 
Die polycyclischen aromatischen Kohlenwasserstoffe (PAK) umfassen eine Vielzahl von a-
romatischen Verbindungen mit kondensierten Kohlenstoff-Wasserstoff-Ringsystemen. Sie 
gehören zu den relevantesten Stoffgruppen in Umweltmatrices und werden daher in fast al-
len rechtlichen Regelungen (Trinkwasser-VO, EG-WRRL, Bodenschutz-VO usw.) aufgeführt. 
Dies liegt vor allem an ihren signifikanten Wirkungen.  
 
Aus den etwa hundert auftretenden Kongeneren werden zur Bestimmung der Summe an 
PAK mehrere relativ leicht nachweisbare Substanzen herausgesucht.  
Die US EPA (Environmental Pollution Agency) listet die folgenden 16 Verbindungen als "prio-
rity pollutants" auf: Fluoranthen, Benzo[b]fluoranthen, Benzo[k]fluoranthen, Benzo[a]pyren, 
Indeno[1,2,3-cd]pyren, Benzo[ghi]perylen, Acenaphthen, Acenaphthylen, Anthracen, Ben-
zo[a]anthracen, Chrysen, Dibenzo[a,h]anthracen, Fluoren, Naphthalin, Phenanthren und 
Pyren /Haritopoulou 1996/.  
Bei der Festsetzung des Grenzwertes der Trinkwasserverordnung wurden lediglich 4 Verbin-
dungen als Leitparameter definiert und in einer Summe zusammengefasst.  
In Deutschland hat sich im Entwurf der DIN 38 407-F18 die Bestimmung der EPA-
Substanzen (16 Verbindungen), mit Ausnahme des aufwendig zu bestimmenden und toxiko-
logisch geringer bedeutenden Acenaphthylen, durchgesetzt. Diese Messungen basieren also 
auf einer Summe von 15 Verbindungen.  
Weitere Messprogramme verwenden wiederum andere Summen von Einzelverbindungen, 
so dass hier analog zu den MKW einen Vergleich von Messergebnissen schwer möglich ist 
und entscheidend von der Zahl der Einzelverbindungen abhängt. Auch bei den PAK ist die 
Dokumentation der Analysebedingungen nicht immer vollständig. 
 
 







Wichtige Stoffeigenschaftsgrößen  
PAK-Verbindungen gelten als sehr lipophil und weisen eine geringe Wasserlöslichkeit und 
Flüchtigkeit auf, allerdings schwanken diese Werte je nach Einzelverbindung. Entsprechend 
ihren hohen log Kow-Werten wird von einer hohen Anreicherungsfähigkeit in verschiedenen 
Umweltmedien (BCF-Werte sehr hoch) ausgegangen. PAK weisen im Vergleich zu anderen 
organischen Schadstoffen eine sehr geringe photochemische und biologische Abbaubarkeit 
auf. Die meisten Untersuchungen zum mikrobiologischen Abbau von PAK existieren für Bö-
den und Sedimente. Hier wurden Abbauraten für verschiedene Einzelverbindungen gemes-
sen, allerdings wird die Anwendbarkeit zur Sanierung von PAK-belasteten Böden als nicht 
praktikabel eingeschätzt /Haritopoulou 1996/. Der Transport in Umweltmedien (Luft und 
Wasser) erfolgt überwiegend partikelgebunden. 
 
Tabelle 4-37: Stoffeigenschaften ausgewählter Einzelverbindungen aus der Gruppe der PAK 
/Haritopoulou 1996/ 










1.290 260 3,8 0,26 
log Kow [-] 4,46 5,33 6,04 7,23 
Molekulargewicht 
[g/mol] 
178,22 202,25 252,31 276,33 
n= Anzahl der Ringe 
 
Die Auswahl an Einzelverbindungen zeigt vom Phenantren bis zum Benzo[ghi]perylen sin-
kende Wasserlöslichkeiten, während die Lipophilie (log KOW) mit höherer Ringzahl ansteigt. 
 
 
Rechtliche Regelungen und andere Vorgaben 
In vielen rechtlichen Regelungen ist die Summe an PAK genannt, allerdings ist auf die An-
gabe der Anzahl der berücksichtigten Einzelverbindungen zu achten. Das als Leitverbindung 
fungierende Benzo[a]pyren ist ebenfalls in einigen Regelungen aufgeführt. Weitere Einzel-
verbindungen, wie das Naphthalin und das Anthracen, sind als prioritäre gefährliche, zu ü-
berprüfende Substanzen in der EG-Wasserrahmenrichtlinie aufgelistet /EU Kommission 
2001a/. Trotz der vielfältigen Auflistung von PAK in diversen Regelungen werden sie bislang 









































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































Die akute Toxizität von PAK am Säuger äußert sich durch lokale Reizwirkungen und blut-
schädigende Wirkungen analog zu Benzol-Derivaten /URömpp 2000/.  
Im Vordergrund stehen allerdings die langfristigen Wirkungen. So sind mutagene und carci-
nogene Wirkungen vor allem durch die gebildeten Metaboliten (Epoxide) bekannt. Hinweise 
auf carcinogene Wirkungen werden bei den Substanzen Benzo[b]fluoranthen, Ben-
zo[j]fluoranthen, Benzo[k]fluoranthen, Benzo[a]pyren und Indeno[1,2,3-cd]pyren beschrieben 
/ATV-DVWK AG IG-4.2 2003a/.  
Für die Leitsubstanz der Summe an PAK, das Benzo[a]pyren, wird die akute Säuger- und 
Humantoxizität als mittel eingeschätzt. Allerdings wird es als reproduktionstoxisch und muta-
gen für den Menschen angesehen. Im Tierversuch ist das Benzo[a]pyren eindeutig carcino-
gen, anderen Kongeneren wird ein wesentlich geringeres Potenzial zugeordnet.  
Die carcinogene Wirkung der Summe an PAK am Menschen wird durch epidemiologische 
Beobachtungen an exponierten Menschen (z.B. Hodenkrebs bei Kaminfegern durch Rußex-
position) angezeigt. Dabei ist die Aufnahme von PAK beim Menschen zu 95 % aus der Nah-
rung und dem Zigarettenkonsum bedingt /URömpp 2000/. 
Insgesamt bleibt festzuhalten, dass PAK wegen ihrer hohen Expositionswahrscheinlichkeit 
als prioritär zu berücksichtigende Umweltcarcinogene gelten /URömpp 2000/. 
 
Die Ökotoxizität (aquatisch) gilt als hoch, wobei die gefundenen Werte für akut toxische 
Wirkungen extrem unterschiedlich sind. Von Haritopoulou /1996/ werden akut toxische Werte 
ab 200 bis 10.000 µg/l PAK (gelöst) angegeben, allerdings stehen auch hier chronische Wir-
kungen im Vordergrund.  
Für die Einzelverbindung Phenantren werden akute Wirkkonzentrationen an limnischen Or-
ganismen im Bereich von 200 bis 1.680 µg/l genannt /Haritopoulou 1996/. Beim Ben-
zo[a]pyren liegen diese Daten bei 2 bis 6.700 µg/l /Rippen 1987/. Andere Autoren nennen für 
das Benzo[a]pyren akute aquatische Wirkdaten von 2 bis 5 µg/l (LC50 an Mückenlarven und 
Wasserfloh) /ATV-DVWK AG IG-4.2 2003a/.  
Ferner zeigen Untersuchungen in der aquatischen Umwelt endokrine Effekte von PAK-
Verbindungen an /Wright und Welborn 2002, zitiert in Birkett und Lester 2003/. 
Die Wirkung von Benzo[a]pyren gegenüber Pflanzen (z.B. Algen) ist sehr uneinheitlich. Es 
werden sowohl hemmende wie auch wachstumsstimulierende Effekte beschrieben /ATV-
DVWK AG IG-4.2 2003a/. 
Um eventuelle langzeitige Wirkungen zu erfassen, kann der sog. BCF-Faktor herangezogen 
werden. Dieser liegt für das Benzo[a]pyren je nach Organismus sehr hoch (480 bis 10.000) 
und zeigt die hohe Anreicherungsfähigkeit dieser Substanzgruppe in aquatischen Organis-
men /URömpp 2000/. 
In seiner Relevanz für Klärschlamm wird Benzo[a]pyren, bedingt durch die geringe Wasser-
löslichkeit, die hohe Persistenz und Bioakkumulation, in Klasse I (Stoffe mit vorrangiger Re-
levanz) eingestuft. Weitere Gründe für diese Einschätzung sind das hohe Anreicherungspo-
tenzial und hohe Gehalte im Klärschlamm /UMK-AG 1997/. 
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Herkunft, Aufkommen und Verteilung  
Bis auf wenige Vertreter, z.B. Anthracen zur Farbenherstellung und Pharmakaproduktion und 
Naphthalin als Insektizid, werden PAK nicht gezielt produziert, vielmehr entstehen sie unge-
zielt bei unvollständigen Verbrennungsvorgängen. Temperaturen unter 1.000°C ("Haus-
brand") führen eher zur Bildung von 3-4 kernigen PAK, oberhalb 1.000°C entstehen höher 
kondensierte PAK (5-7 Kerne).  
PAK können auch in geringem Umfang natürlich gebildet werden, z.B. bei Vulkanausbrü-
chen. Spätestens seit Anfang des 20. Jahrhundert stammt der überwiegende Teil des Ein-
trages aus anthropogenen Quellen. Diese können aus unterschiedlichen Altlasten (z.B. De-
ponien) stammen. Des Weiteren wurden PAK-Gemische in der Vergangenheit zur Rußher-
stellung und für Straßenteere verwendet sowie bei der Imprägnierung von Hölzern eingesetzt 
/ATV-DVWK AG IG-4.2 2003a/. Die wichtigsten Eintragspfade von PAK-Verbindungen sind 
Emissionen aus Verkehrsbelastungen, die Hausfeuerungen und Produktionsprozesse.  
Nach einer Untersuchung aus Deutschland stammen 6 % aller PAK-Einträge aus Verkehr-
emissionen, 52 % aus Hausfeuerungen und 42 % aus dem Produktionsbereich (Stahl, Gie-
ßereien u.a.) /ATV-DVWK AG IG-4.2 2003a/. Obwohl die PAK als Stoffgruppe gemessen 
und bewertet werden, muss beachtet werden, dass jede Einzelverbindung spezifische Stoff-
eigenschaften, Wirkungen und Verteilungsmuster in Umweltmedien aufweist. Beispielsweise 
sind für Benzo[a]pyren, das als eine der toxischsten Verbindungen gilt, die Verkehrsemissio-
nen zu einem wesentlichen höheren Anteil (33 %) an den gesamten Einträgen beteiligt /ATV-
DVWK AG IG-4.2 2003a/. Dieser Vergleich macht deutlich, dass neben der Summe an PAK 
auch die einzelnen Kongenere und deren Verteilung zu betrachten sind.  
 
Ein wichtiger Stofftransport von PAK läuft über die Wechselwirkung mit der Atmosphäre. Bei 
der atmosphärischen Verfrachtung auf befestigte Flächen kommt es bei Niederschlagsereig-
nissen zu signifikanten Einträgen in Gewässer durch belastete Oberflächenabflüsse. Auf 
regionaler Ebene können PAK-Quellen aus industriellen oder gewerblichen Einleitern domi-
nieren. Da PAK vorwiegend partikelgebunden transportiert werden, finden sich besonders 
hohe Gehalte in festen Medien des Wasserkreislaufes (Klärschlamm, Gewässersediment, 
Boden u.a.). Die wichtigsten Verteilungswege von PAK sind in Abbildung 4-22 aufgezeigt.  
 
Zum Aufkommen der Einzelverbindungen in Umweltmatrices wird eine Einteilung nach der 
Anzahl der Ringe vorgenommen. Die Verbindungen mit drei aromatischen Ringen (Phe-
nantren u.a.) machen dabei ca. 24 % aus, die Verbindungen mit vier Ringen (Pyren, Fluo-
ranthen u.a.) ca. 47 %, die Verbindungen mit fünf Ringen (Benzo[a]pyren u.a.) ca. 17 % und 
die Verbindungen mit sechs Ringen (Benz[g,h,i]perylen u.a.) ca. 13 %. Diese Verteilung ist in 
erstaunlicher Weise bei fast allen Umweltmatrices (Straßenstaub, Straßenabfluss, Trennka-
nalisation, Mischwasser, Klärschlamm, Boden, Sediment) annähernd gleich. Eine Ausnahme 
bildet lediglich das Schmutzwasser, wo industrielle Quellen das Verteilungsmuster erheblich 
verändern können /Haritopoulou 1996/. Auch andere regionale Besonderheiten, wie der An-
teil der PAK-Emissionen aus der Stahlproduktion, z.B. beobachtet in bestimmten Gebieten 
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Kanadas, können das Gesamtaufkommen und die Verteilung der Verbindungen entschei-
dend beeinflussen /Sharma et al. 1994/.  
Ein Vorschlag zur Ermittlung von Quellen aus atmosphärischen Belastungen in Böden wurde 
von Dierkes /1999/ und Fleischmann und Wilke /1991/ beschrieben. Die Grundlage bildet 
das Verhältnis zwischen den Einzelverbindungen Ideno[1,2,3-cd]pyren, überwiegend aus 
Hausbrand und Industrie, und Benzo[g,h,i]perylen, überwiegend von Verkehrsemissionen. 
Verhältniszahlen über 1 belegen den starken Einfluss von Industrie und Hausbrand, z.B. in 
reinen Wohngebieten (deutlich über 4,5); Verhältnisse unter 1 zeigen die Dominanz von Ver-
kehrsemissionen an. In Untersuchungen von Dierkes /1999/ an Autobahnböden wurden ent-









































Abbildung 4-22: Quellen und Verteilung von PAK im urbanen Wasserkreislauf 
 
Im Folgenden sollen die wichtigsten Erkenntnisse aus den Messprogrammen in Matrices des 
urbanen Wasserkreislaufs vorgestellt werden. Ein allgemeines Problem beim Datenvergleich 
ist, dass häufig verschiedene Bestimmungsmethoden angewandt und unterschiedliche Ein-
zelverbindungen berücksichtigt wurden (siehe auch Tabelle 44 in Anhang A.2). Des Weiteren 
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sind die Bedingungen der Ergebnisauswertung nicht immer klar dokumentiert. So ist bei der 
Mittelwertbildung nicht immer eindeutig, ob ausschließlich positive Proben berücksichtigt 
werden oder Bestimmungsgrenzen von nicht positiven Proben einbezogen wurden. Diese 
Umstände werden häufig bei Vergleichsbetrachtungen außer Acht gelassen und erschweren 
eine umfassende Bewertung von Messergebnissen. 
 
Als wichtiges Kompartiment zu Aufkommen und Verteilung von PAK kann die Atmosphäre 
angesehen werden. Messungen in dieser Matrix erfolgen vor allem am Schwebstaub [ng/m³]; 
aus diesen Ergebnissen werden atmosphärische Depositionen [µg/ha a] berechnet. Harito-
poulou /1996/ gibt PAK-Belastungen in Luftstaub von 1,91 bis 130 ng/m³ an und beschreibt 
einen überwiegend an Partikel gebundenen Transport in der Atmosphäre. Dies führt zu dem 
Schluss, dass die trockene Depositon von PAK auf Oberflächen entscheidend ist. Da PAK 
über große Stecken atmosphärisch transportiert werden können, ist ihr Vorkommen inzwi-
schen ubiquitär. Trotzdem existieren regionale Unterschiede, die insbesondere mit der Nut-
zungsart zusammenhängen. Einen weiteren wichtigen Einfluss hat die Jahreszeit; im Winter 
werden durch eine erhöhte Heiztätigkeit wesentlich höhere PAK-Gehalte in der Atmosphäre 
gemessen /Haritopoulou 1996/. 
 
Grundsätzlich ähnliche Phänomene wurden auch in Messprogrammen zur Belastung in Nie-
derschlägen beobachtet (Zusammenstellung verschiedener Werte in Tabelle 44 in Anhang 
A.2). Über deutliche Winterspitzen in Niederschlagsproben berichten einige Autoren 
/Leuenberger et al. 1988a; McVeety und Hites 1998; Manoli et al. 2000; Kiss et al. 2001 und 
Shu und Hirner 1997/. Dies konnte in der Untersuchung von Levsen et al. /1991/ nicht bestä-
tigt werden; als Grund wird ein besonders milder Winter im Untersuchungsjahr angegeben. 
Im Spektrum der Verbindungen dominieren mit leichten Abweichungen die Substanzen Fluo-
ranthen, Phenanthren, Benzo[g,h,i]perylen und Pyren; bei einigen Messprogrammen wird 
auch das vergleichsweise gut wasserlösliche Naphthalin gefunden /Manoli et al. 2000/. In 
Schnee- und Nebelproben wurden zum Teil extrem hohe Konzentrationen festgestellt 
/Leuenberger et al. 1988a/. Im Niederschlag finden sich Benzo[a]pyren-Konzentrationen von 
ca. 2 bis 50 ng/l /ATV-DVWK AG IG-4.2 2003a/. 
 
Eingehende Untersuchungen zur PAK-Belastung in Dachabflüssen wurden in Deutschland 
durchgeführt (andere Länder siehe Tabelle 44 in Anhang A.2). Dabei wurde deutlich, dass es 
eine Fülle von Einflussfaktoren gibt, die eine große Spannweite an ermittelten PAK-
Konzentrationen in Dachabläufen verursachen. Insbesondere bei den PAK ist die Betrach-
tung der gelösten und partikulären Phase von besonderer Bedeutung. Die gelösten Anteile 
im Dachablauf sind im Vergleich zu den zeitgleich ermittelten Niederschlagsproben geringer, 
was darauf hindeutet, dass Adsorptionsprozesse auf der Dachfläche maßgeblich sind /Shu 
und Hirmer 1997/. In dieser und weiteren Untersuchungen wurden PAK-Konzentrationen bis 
2,2 µg/l in Dachabläufen gefunden, die weit über dem Grenzwert der Trinkwasser-VO von 
0,1 µg/l liegen. Eine Versickerung dieser Abflussart sollte daher nach Meinung der Autoren 
nicht ohne Vorbehandlung stattfinden /Shu und Hirmer 1997/. 
Weitere umfangreiche Messungen wurden in Bayreuth an Modelldächern, Realdächern und 
Gründächern vorgenommen /Förster 1990, Förster 1996, Förster und Herrmann 1996a und 
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b, Förster 1998, Förster und Knoche 1999/. Neben der Darstellung von mittleren Ereignis-
konzentrationen und Ganglinien nennen die Autoren wichtige Einflussfaktoren für das Auf-
kommen von PAK in Dachabläufen. Zu beachten sind hierbei das Dachmaterial (Materialzu-
sammensetzung, Alter, Rauhigkeit u.a.), die physikalischen Eigenschaften des Dachs (Gefäl-
le u.a.), das Niederschlagsgeschehen (Intensität, Vorbelastung u.a.) und weitere meteorolo-
gische Faktoren (Wind, Jahreszeit u.a.). Insgesamt wird der Abtrag von PAK von Dachflä-
chen als transportlimitiert bezeichnet, was bedeutet, dass im Unterschied zu den materialli-
mitierten Transportmechanismen bei überwiegend gelösten Verbindungen PAK im Ereignis-
verlauf sowohl anfangsbetont, als auch mit Konzentrationsspitzen in der Mitte des Ereignis-
ses auftreten können. Das Transportverhalten ist stark abhängig vom sich einstellenden Ab-
fluss und von der Geometrie des Daches, d.h. es kann sowohl zu Rückhalte- als auch zu 
Remobilisierungsvorgängen auf der Dachfläche im Verlauf eines Ereignisses kommen. Ana-
log zu den Untersuchungen im Niederschlag wurde auch im Dachablauf ein deutlicher Jah-
resgang (Winterspitze) beobachtet.  
Bei Ablaufproben eines Gründaches konnte ein signifikanter Rückhalt von PAK-
Verbindungen auf der Dachfläche im Vergleich zur Belastung im Niederschlag festgestellt 
werden /Förster und Knoche 1999/.  
 
Die meisten Studien zur PAK-Belastung wurden an Verkehrsflächenabflüssen durchge-
führt. In Deutschland dominieren dabei analog zu den MKW die Untersuchungen an Auto-
bahnen; in neuerer Zeit werden allerdings auch Abflüsse von Verkehrsflächen mit geringerer 
Verkehrbelastung berücksichtigt. Auch im europäischen und außereuropäischen Ausland 
(USA) wurden umfangreiche Messprogramme zur PAK-Belastung in Verkehrsflächenabflüs-
sen durchgeführt (siehe Tabelle 44 in Anhang A.2).  
Grundsätzlich sind Verkehrsflächenabflüsse ca. um eine Größenordnung höher belastet als 
Dachabflüsse und Niederschlagsproben. Dies ist durch den erhöhten PAK-Eintrag durch 
Verkehrsemissionen, wie Fahrbahnabrieb, Reifenabrieb, Treibstoffe u.a., zu erklären /von 
Arx 1999/. Weiterhin ist analog zu den bisher beschriebenen Matrices die große Spannweite 
an auftretenden Konzentrationen auffällig. Viele Autoren sind sich einig, dass PAK auch im 
Straßenabfluss bevorzugt partikulär (ca. 90 %) transportiert werden, wobei die schlecht ab-
setzbare Feststofffraktion von 6 bis 60 µm den größten Anteil transportiert /Haritopoulou 
1996/. In den gelösten Fraktionen werden vorwiegend die Einzelverbindungen Fluoren und 
Phenantren gefunden.  
Ganglinien von PAK im Straßenabfluss verlaufen oft anfangsbetont, trotzdem treten auch 
Konzentrationsspitzen in der Mitte des Ereignisses auf. Eine abschließende Bewertung kann 
aber auf Grund geringer Daten nicht vorgenommen werden /Haritopoulou 1996/. 
Die wichtigsten Einflussfaktoren sind in der Tendenz die Verkehrsbelastungen /Daub und 
Striebel 1995, Haritopoulou 1996/; über den Einfluss der Trockenzeit gibt es widersprüchli-
che Aussagen /Hewitt und Rashed 1992, Haritopoulou 1996, Neary et al. 2002/.  
In Verkehrsflächenabflüssen häufig anzutreffende Einzelverbindungen sind das Fluoranthen, 
das Phenantren und das Pyren. In einer Untersuchung an Autobahnen von Shinya et al. 
/2000/ machen diese drei Verbindungen 41 bis 61 % der Gesamtbelastung aus. In dieser 
Studie wurde das mutagene Potenzial von Straßenabflüssen untersucht. Mutagene Effekte 
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im Ames-Test wurden für Fraktionen mit hohen PAK-Gehalten festgestellt, allerdings auch in 
Fraktionen mit bislang nicht identifizierten aromatischen Verbindungen /Shinya et al. 2000/. 
 
Neben den Abflüssen von Dach- und Verkehrsflächen werden in den USA häufiger Abflüsse 
von Mischflächen betrachtet. Dabei ist der Übergang vom Oberflächenabfluss zum Regen-
wasserkanalabfluss fließend, oft werden die genaue Örtlichkeit und die Bedingungen der 
Probennahme nicht detailliert beschrieben. Stofflich gesehen unterscheiden sich beide Ab-
flussarten kaum, im Regenwasserkanalabfluss kann lediglich der Fremdwassereinfluss einen 
verdünnenden Effekt auf die PAK-Belastung haben. 
In einem umfangreichen Messprogramm von Hoffmann et al. /1984/ wurden PAK und hydro-
carbons in Oberflächenabflüssen von vier verschiedenen Einzugsgebieten (Rhode Island, 
USA) bestimmt. Die Ganglinien von ca. 18 Ereignissen zeigten ein deutliches first-flush-
Verhalten; die Einzelverbindungen Phenanthren und Fluoranthen waren dominant. Es gab 
keine Korrelation mit der Niederschlagsintensität und der Trockenzeit; als signifikant erwies 
sich die Nutzung (industriell = Autobahnen >> ländliche Nutzung). Beim Vergleich der Homo-
logenverteilung zwischen dem Oberflächenabfluss und dem Ablauf von Kläranlagen zeigte 
sich, dass bei Oberflächenabflüssen höhermolekulare Verbindungen vorherrschen, da nie-
dermolekulare Verbindungen photochemisch schon auf der Oberfläche abgebaut wurden. 
Bei Proben aus dem Ablauf von Kläranlagen finden sich auch niedrig kondensierte PAK (z.B. 
Naphthalin); diese werden überwiegend industriellen Quellen zugeordnet, die direkt in Klär-
anlagen gelangen und wenig vorabgebaut werden. Im Einzugsgebiet Rhode Island werden 
36 % der PAK-Gewässerbelastungen den Oberflächenabflüssen zugeordnet, bezogen auf 
die Teilfraktion der hochmolekularen PAK sind es sogar 71 % /Hoffmann et al. 1984/. 
In einem kanadischen Messprogramm überwogen neben den Verkehrsemissionen und 
Hausfeuerungen Emissionen aus der Stahlproduktion. Eine weitere Besonderheit bestand 
hier in dem stoßweisen Eintrag von PAK durch den Vorgang der Schneeschmelze. PAK 
werden nach dieser Beschreibung vor allem in Schneehaufen in unteren Schichten angerei-
chert, bei eintretender Schneeschmelze gelangen sie vermehrt in den Oberflächenabfluss 
/Sharma et al. 1994/. 
 
Die Effektivität von Regenklärbecken zur Behandlung von Regenwasserkanalabflüssen in 
Karlsruhe wird in der Studie von Haritopoulou /1996/ untersucht. Die Datenlage zur PAK-
Belastung in Trenngebietsabflüssen wird als sehr lückenhaft beschrieben, tendenziell sind 
aber geringere Konzentrationen als in Straßenabflüssen zu erwarten wegen der Verdünnung 
durch geringer belastete Abflussarten (z.B. Dachabflüsse). Die Rückhalteleistung von Re-
genklärbecken ist sehr schwer pauschal zu bewerten und stark abhängig vom Abflussge-
schehen, vom Einzugsgebiet und der Beckenbauweise. Während der Rückhalt von gut ab-
setzbaren Stoffen (> 80 µm) mit 50 % relativ hoch ist, ist bei Mikroschadstoffen (Schwerme-
talle und PAK) lediglich mit einem Rückhalt von 20 bis 40 % zu rechnen /Haritopoulou 1996/. 
 
In der gleichen Studie wurden Messungen zum Rückhalt von PAK in Regenüberlaufbecken 
zur Speicherung bzw. Behandlung von Mischwasser vorgenommen. Im Mischwasser wer-
den die Abflussarten Oberflächenabfluss und Schmutzwasser vereinigt; es liegen nur äu-
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ßerst wenige Messdaten zu dieser Abflussart vor. Im Schwebstoffanteil von Mischwasser 
werden PAK nach Untersuchungen von Kari und Herrmann /1989/ überwiegend in den 
Schlufffraktionen (2 bis 63 µm) transportiert, diskutiert wird auch eine Adsorption an organi-
sche Überzüge der Schlufffraktion. Ähnlich wie beim Regenklärbecken sind auch beim Re-
genüberlaufbecken die Rückhalteleistungen äußerst unterschiedlich (20 bis 80 %) und stark 
abhängig vom Niederschlagsgeschehen /Haritopoulou 1996/. Gerade in Mischwasserüber-
läufen sind bislang sehr wenige Untersuchungen durchgeführt worden; wegen des potenziel-
len hohen Beitrags zu Gewässerbelastungen sollte dieser Eintrag zukünftig genauer betrach-
tet werden. 
 
Für die PAK-Belastung in häuslichem Schmutzwasser als einer der Komponenten des 
Mischwassers sind Einträge aus Spülwässern, Putzwässern und Lebensmittelresten verant-
wortlich. Die durchschnittliche Aufnahme pro Einwohner und Tag wird mit ca. 5,0 µg/ E*d, die 
Abgabe mit ca. 2,0 bis 3,5 µg/E*d angegeben /Koppe und Stozek 1998/. Im Schmutzwasser 
von industriellen Kläranlagen bestimmter Branchen (z.B. Kokereien) können die Konzentrati-
onen wesentlich höher sein /ATV-DVWK AG IG-4.2 2003a/.  
Eine Untersuchung aus Frankreich zeigt, dass die PAK-Belastung im Zulauf der Kläranlage 
bei Regenwetterbedingungen stark erhöht ist. Dies wird als Hinweis auf die große Bedeutung 
der PAK-Belastungen in Oberflächenabflüssen gewertet /Blanchard et al. 2001/. 
Insgesamt liegen aber äußerst wenige Messungen zur PAK-Belastung im Schmutzwasser-
abfluss bzw. im Zulauf von Kläranlagen vor /Manoli und Samara 1999, zitiert in Birkett und 
Lester 2003/. 
 
Grundsätzlich können PAK in der Kläranlage durch die Prozesse der Feststoffentfernung 
und des biologischen Abbaus zurückgehalten werden. Die Untersuchungsergebnisse zum 
möglichen biologischen Abbau in der biologischen Stufe der Kläranlage sind uneinheitlich 
und abhängig von der Betrachtung der Einzelverbindungen. So berichten Prechtl und Bischof 
/1998/ von einem ca. 38 %igen PAK-Abbau in einer Kläranlage mit Aerob-Thermophiler-
Schlammbehandlung (ATS). Insbesondere diejenigen PAK mit wenigen aromatischen Rin-
gen (z.B. Naphthalin) scheinen sich unter aeroben Bedingungen mikrobiell abbauen zu las-
sen /Kollotzek et al. 1998, Bedding et al. 1995a und b, zitiert in Langford und Lester 2003/. 
Andere Autoren gehen davon aus, dass die Hauptrückhaltewirkung in der Adsorption an den 
Schlamm besteht, dem biologischen Abbau (aerob/anaerob) wird nur eine geringe Bedeu-
tung zugemessen /van Luin und van Starkenburg 1984, Byrns 2001/. Teilweise wurde sogar 
eine Zunahme der PAK-Belastung in der Belebungsstufe beobachtet; als Ursache wird eine 
biosynthetische Bildung diskutiert /Haritopoulou 1996/. In Untersuchungen auf verschiede-
nen Kläranlagen wurde für Benzo[a]pyren eine Rückhalteleistung von 68 bis 99 % (Mittelwert 
88 %) ermittelt /Rippen 1987/. 
Auch aus Modellrechnungen ergibt sich entsprechend den hohen log Kow Werten von PAK 
ein Rückhalt (bis über 90 % bezogen auf den Vergleich zwischen Zu- und Ablauf der KA) 
hauptsächlich über den Schlammpfad /Byrns 2001/. 
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Messungen von Konzentrationen in Klärschlämmen bestätigen den Weg von PAK vom Zu-
lauf der Kläranlage in die Feststoffmatrix. Unter den anaeroben Bedingungen der Klär-
schlammfaulung werden PAK in der Regel nicht abgebaut. Seit den 80er Jahren ist mit Aus-
nahme der durch Kokereiabwässer besonders hoch belasteten Schlämme eine Reduktion 
der PAK-Gehalte in Deutschland zu verzeichnen, die sich allerdings in den letzten 10 Jahren 
nicht weiter fortsetzt /UMK-AG 1997, UBA 1998, ATV-DVWK AG IG-4.2 2003a/. Nach neuen 
Untersuchungen aus Nordrhein-Westfalen erreichen einige Klärschlämme den in neuester 
Zeit diskutierten Vorgabewert von 10 mg/kg TS (Summe 16 PAK) der AG der LAWA, LAGA, 
LABO und LAI zur Harmonisierung bodenbezogener Werteregelungen /Stock et al. 2002/.  
Als Leitsubstanz bei der Bewertung von PAK-Gehalten in Klärschlämmen wird das Ben-
zo[a]pyren genannt; für diese Verbindung muss von reproduktionstoxischen und mutagenen 
Wirkungen am Menschen ausgegangen werden /UMK-AG 1997/. Deshalb wurde das Ben-
zo[a]pyren als Stoff von vorrangiger Relevanz für das Aufkommen in Klärschlamm eingeord-
net /UMK-AG 1997/. Als Grenzwert für die Klärschlamm-VO wurde die Gruppe der PAK ver-
schiedentlich diskutiert. Aufgrund eines geringen Transfers vom Boden in die Pflanze (3 bis 
12 %) bei ordnungsgemäßer Anwendung /Brauer 1996/ wurde bis heute keine Notwendigkeit 
für die Festsetzung von Grenzwerten gesehen /Bundesumweltministerium 1999/. Lediglich 
die Direktaufnahme durch Weidetiere vom Boden wird erörtert; dieser Eintragspfad wird aber 
durch das Anwendungsverbot von Klärschlamm auf Dauergrünland bereits jetzt unterbunden 
/Kollotzek et al. 1998/. 
 
Die zusätzliche Belastung des Bodens mit Benzo[a]pyren (B(a)P) nach landwirtschaftlicher 
Klärschlammverwertung wurde von der ATV-DVWK Arbeitsgruppe IG-4.2 berechnet. Bei 
einer Festsetzung eines mittleren B(a)P-Gehaltes im Klärschlamm von 0,6 mg/kg TS und der 
Annahme einer Ausbringungsmenge von 5 t/ha innerhalb von drei Jahren ergibt sich eine 
zusätzliche B(a)P Belastung von 1,0 g/ha*a. Verglichen mit der atmosphärischen Belastung 
aus der Luft von 0,135 bis 0,77 g/ha*a ist dies ein bedeutender Eintrag. Die Erhöhung der 
B(a)P-Konzentration im Boden beträgt bei einer Einarbeitungstiefe von 10 cm 0,5 µg/kg TS; 
bei der Summe an PAK liegt dieser Wert bei 5 µg/kg TS. Vergleicht man diesen Wert mit den 
normalen PAK-Belastungen von Böden (B(a)P: 10 bis 100 µg/kg TS, Summe PAK: 100 bis 
1.000 µg/kg TS) so wird diese Aufstockung als akzeptabel bewertet /ATV-DVWK AG IG-4.2 
2003a/. 
 
Nach Untersuchungen von Thornton et al. /2001/ sind PAK-Gehalte grundsätzlich in Ober-
flächengewässern stark rückläufig. So wurde im Rhein von 1985-1996 ein Rückgang der 
Belastung um über 90 % beobachtet. Trotzdem werden auch heute noch erhöhte Gehalte 
festgestellt. So ergeben sich in einem neuen Messprogramm in Oberflächengewässern in 
Nordrhein-Westfalen (Rhein, Ems, Weser, Maas) für die Mittelwerte von verschiedenen PAK-
Einzelstoffen in drei Fließgewässern Überschreitungen der Qualitätszielvorgaben nach der 
NRW-Gewässerqualitätsverordnung /Vogt 2002/. 
Bei den Quellen spielen Einträge aus den urbanen Systemen eine große Rolle. Im Stadtge-
biet Karlsruhe stammen nach überschläglichen Berechnungen 37 % der PAK-Frachten im 
betrachteten Fließgewässer von Oberflächenabflüssen (Trennsystem), 22 % von Kläranla-
genabläufen und 41 % aus der Mischwasserentlastung /Haritopoulou 1996/.  
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In Grundwässern werden PAK meist nur an industriellen Standorten in höheren Konzentra-
tionen gefunden. Dies liegt daran, dass sie durch ihren überwiegend partikulären Transport 
bei der Bodenpassage gut zurückgehalten werden. Unter bestimmten Bedingungen können 
aber einige Verbindungen in das Grundwasser penetrieren. So können niederkondensierte 
Vertreter durch sog. "Mitlöseeffekte" in das Grundwasser trotz geringer Wasserlöslichkeit 
gelangen /Haritopoulou 1996/. 
Neuere Daten zu Grundwasserbelastungen liegen aus Baden-Württemberg vor /LfU Baden-
Württemberg 2001/. Positive Befunde, hauptsächlich Fluoranthen, werden im Bereich von 
Altablagerungen und Deponien detektiert. Landesweite Grenzwertüberschreitungen (Trink-
wasser-VO) sind allerdings relativ gering. 
Der Verkehr ist ein wichtiger Herkunftsbereich für PAK. Dementsprechend existieren viele 
Messprogramme zu PAK-Gehalten im Niederschlagswasser und den Oberflächenabflüssen, 
insbesondere in den Straßenabflüssen. Vergleichsweise wenige Untersuchungen sind ver-
fügbar zu Belastungen in Schmutzwasser bzw. Mischwasser.  
Unter den wichtigsten Aufnahmekompartimenten, die durch ihren Feststoffcharakter als Sen-
ke für PAK fungieren, zeigt der Boden die geringsten Gehalte. Dagegen sind die PAK-
Konzentrationen im Klärschlamm immer noch sehr hoch (siehe Abbildung 4-23).  












PAK [µg/l bzw. mg/kg]
 
 
        bis 84 µg/l
       vereinzelt Positivbefunde
       bis 120 mg/kg
 
Abbildung 4-23: Aufkommen von PAK in verschiedenen Matrices. Trinkwasser (n=1); Nieder-
schlagswasser (n=8); Dachabfluss (n=6); Verkehrsflächenabfluss (n=19); 
Schmutzwasser (n=4); Mischwasserentlastungsabfluss (n=4); Mischwasser 





Die PAK gelten als toxikologisch äußerst relevante Substanzgruppe. Insbesondere das Ben-
zo[a]pyren wird als Leitsubstanz genannt. Bei dieser Verbindung muss von reproduktionsto-
xischen und mutagenen Wirkungen am Menschen ausgegangen werden. Deshalb wird die 
Relevanz für viele Umweltkompartimente, z.B. in Bezug auf die Klärschlammbelastung, so-
wohl für Gruppe PAK als auch für Benzo[a]pyren als hoch eingestuft. 
Der Haupteintragspfad für Oberflächen und Böden ist die Atmosphäre. Ein deutliches Zei-
chen hierfür ist die analoge Verteilung der PAK-Verbindungsklassen nach der Anzahl der 
Ringe. Mit Ausnahme des Schmutzwassers, hier dominieren vermutlich industriebedingt im 
stärkeren Ausmaß die dreiringigen Verbindungen, ergibt sich bei allen anderen Matrices 
(Luft, Dachabfluss, Straßenabfluss, Klärschlamm, Boden u.a.) ein ähnliches Ringvertei-
lungsmuster /Haritopoulou 1996/. 
Die atmosphärische Deposition von PAK ist in städtischen höher als in ländlichen Einzugs-
gebieten und überwiegend bedingt durch die trockene Deposition. Die Hauptquellen, gemes-
sen an der Summe PAK, sind Kleinfeuerungsanlagen (Hausbrand), Großfeuerungsanlagen, 
Industrie- (Stahl) und Verkehrsemissionen. 
Ein wichtiger Eintragspfad für Gewässer sind die Oberflächenabflüsse, insbesondere die 
Verkehrsflächenabflüsse. Die Messprogramme befassen sich vorwiegend mit dieser Ab-
flussart; die Haupteinflussfaktoren sind in der Tendenz die Verkehrstärke und das Nieder-
schlagsgeschehen. Für Dachabflüsse werden als maßgebliche Einflussfaktoren die Jahres-
zeit, die atmosphärische Grundbelastung und das Niederschlagsgeschehen genannt. 
Nach dem Aufkommen von PAK in Oberflächenabflüssen und Niederschlag können graduell 
unterschieden werden: Verkehrsflächenabflüsse mit hoher Verkehrsbelastung > Verkehrsflä-
chenabflüsse mit niedriger Verkehrsbelastung > Dachabflüsse > Niederschlag. 
Der partikuläre Transport ist insbesondere bei den Straßenabflüssen vorherrschend; das gilt 
vor allem für die höher molekularen Verbindungen. Die gelöste Fraktion spielt eine größere 
Rolle bei den niedermolekularen Verbindungen und den Dachabflüssen /Wachter und Herr-
mann 2002/. Für die PAK kann insgesamt von einem überwiegend an Partikeln gebundenen 
Transport ausgegangen werden. Dadurch werden PAK aus Kläranlagen vorwiegend mit dem 
Klärschlamm ausgetragen. 
Zusammen mit dem Schmutzwasser kann im Mischsystem die Mischwasserentlastung be-
deutend für den Eintrag in Gewässer sein. Hierzu sind bislang äußerst wenige Messungen 
durchgeführt worden. Für Trenngebiete und die Regenwasserkanalabflüsse, ggf. nach Be-
handlung in Regenklärbecken, liegen ebenfalls sehr wenige Untersuchungsergebnisse vor. 
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4.5.3 AOX  
 
Der Summenparameter AOX umfasst alle halogenorganischen Verbindungen, die nach be-
stimmten Bedingungen einer Analysemethode (DIN 38414 H18) gemeinsam detektiert wer-
den. Die Summe an Organylhalogenen, die an Aktivkohle adsorbierbar sind und deren Halo-
genatome nach anschließender Verbrennung mikrocoulometrisch erfasst werden, nennt man 
AOX (Adsorbierbare Organische Halogenverbindung). Das X steht dabei für die Halogene 
Chlor, Brom und Jod, wobei die Chlorverbindungen in der Regel dominant sind. Neben dem 
AOX wird teilweise der EOX, der Extrahierbare Organische Halogenanteil bestimmt (DIN 
38414 S17). Bei diesem Verfahren wird vorwiegend das n-Hexan verwendet, das aus den 
Umweltmedien die unpolaren extrahierbaren Organylhalogene herauslöst. Als weiterer Pa-
rameter wird der POX (Purgable Organic Halogens) bestimmt, in dem die ausblasbaren 
flüchtigen organischen Halogene zusammengefasst werden (DIN 38414 H25 Entwurf).  
 
Wichtige Stoffeigenschaftsgrößen und Wirkungen 
Da nur ca. 10 % der AOX-Verbindungen Einzelsubstanzen zuzuordnen sind, lassen sich 
Aussagen zu physikalisch/chemischen Eigenschaften, zur Persistenz und Bioakkumulation 
nur schwer formulieren. Des Weiteren können mögliche Wirkungen (human- oder ökotoxiko-
logisch) schwer abgeschätzt werden. Es besteht nach mehreren Untersuchungen keine Kor-
relation zwischen dem AOX-Gehalt und der toxischen Wirkung an Fischen, Bakterien, Algen 
und Daphnien /ATV-DVWK KA-3 2002, Schulz 1998/.  
Trotz der in letzter Zeit für einige Abwasserarten beschriebenen Probleme mit der korrekten 
Bestimmung wurde der AOX-Parameter als sogenannter Screening-Parameter in einige 
Umweltregelungen eingeführt (s.u.) /ATV-DVWK KA-3 2002/. 
Nach der Relevanz für die Klärschlammbelastung wird der AOX in die Klasse I (Stoffe mit 
vorrangiger Relevanz) wegen hoher Gehalte in Klärschlämmen und der Bedeutung als Indi-
katorparameter eingeordnet /UMK-AG 1997/. 
 
Rechtliche Regelungen und andere Vorgaben 
Neben zahlreichen Regelungen zur Begrenzung der Emissionen von halogenorganischen 
Einzelverbindungen (z.B. PCP-Verbots-VO) sind auch die Summenparameter AOX und EOX 
in einigen Regelungen aufgeführt. 
So wurde der AOX in die Liste der zu meldenden Schadstoffe im Kompartiment Wasser zur 
Erstellung eines Europäischen Schadstoffregisters (EPER) aufgenommen /EU Kommission 
2000/. 
AOX-Verbindungen müssen nach dem Wasserhaushaltsgesetz (WHG) nach dem Stand der 
Technik behandelt werden /WHG 2002/. 1990 wurde der AOX als Schwellenwert (100 µg/l 
bzw. 10 kg/a) im Abwasserabgabengesetz aufgenommen; seitdem sind deutliche Reduktio-
nen der Konzentrationen in Fließgewässern und zeitlich verzögert im Grundwasser erkenn-
bar /AbwAG 2001/. 
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Für Indirekteinleiter wird ein AOX-Wert von 1.000 µg/l im ATV Arbeitsblatt 115 genannt, des 
Weiteren sind die Grenzwerte für Abwässer verschiedener Herkunftsbereiche nach der Ab-
wasserverordnung zu beachten /ATV-DVWK KA-3 2002/. 
Zur Regelung der landwirtschaftlichen Verwertung von kommunalem Klärschlamm wird in 
der entsprechenden Verordnung ein AOX-Grenzwert von 500 mg/kg TS festgelegt /AbfKlärV 
1992/. Dieser Grenzwert entspricht der Regelung im neuen Working Document on Sludge 
der EU /EU 2000a/. 
Für Fließgewässer wurden von der LAWA Vorgaben für AOX-Belastungen formuliert, wobei 
die Güteklassen I (sehr gering belastet) bis IV (sehr hoch belastet) unterschieden werden. 
Die Zielvorgabe für die Güteklasse II (mäßige Belastung) liegt bei 25 µg/l AOX /LAWA 
1998b, Rocker 1999/. In Nordrhein-Westfalen wurde in den 1991 eingeführten Allgemeinen 
Güteanforderungen für Fließgewässer (AGA) eine Zielvorgabe für Klasse II von 40 µg/l AOX 
festgelegt /Rothe et al. 1999/. 
Von einem Arbeitskreis in Österreich (AK CHÜZ Arbeitskreis Chemie Überwachung Ziele) 
zur Umsetzung der EG-WRRL wird für Oberflächengewässer eine Umweltqualitätsnorm von 
50 µg/l (AOX) und 10 µg/l (POX) vorgeschlagen /AK CHÜZ 2003/. 
 
Herkunft, Aufkommen und Verteilung  
Allgemein gelten Organylhalogene als vom Menschen erzeugte Verbindungen; ein bekann-
tes Beispiel ist die Gruppe Dibenzodioxine, es existieren aber auch natürlich gebildete Orga-
nylhalogene, die vor allem in Gewässern (Huminstoffe u.a.). anzutreffen sind. 
Historisch gesehen wurde der AOX als Umweltqualitätsparameter eingeführt aufgrund der 
verstärkten Einleitung von halogenorganisch belasteten Industrieabwässern der Chemie- 
(Produktion chlorhaltiger Verbindungen) und Papierindustrie (Chlorbleiche) in die Gewässer. 
Insbesondere die Cyanidoxidation mit Chlorbleichlauge in der Metallverarbeitung führt zu 
sehr hohen AOX-Werten in Abläufen von Industriebetrieben /Klopp und Kornatzki 1987/. In 
kommunale Abwässer können sowohl leichtflüchtige Halogenverbindungen (z.B. Chloroform) 
als auch schwerflüchtige Halogenverbindungen (z.B. Pestizide, Chlorparaffine) gelangen. 
Als Ursachen werden verschiedene Quellen genannt, z.B. Abschwemmungen von Polyvi-
nychlorid(PVC)-Verbindungen (s.u.). Als weitere Einträge in die Abwasserentsorgungssys-
teme werden Röntgenkontrastmittel (jodierte AOX(AOI)-Verbindungen) bei Indirekteinleitung 
von Krankenhäusern (s.u.) angegeben. Da der AOX ein Summenparameter ist, kommen je 
nach Einzelfall unterschiedliche Zusammensetzungen und Quellen in Frage.  
 
In den Niederschlag gelangen AOX-Verbindungen aus dem atmosphärischen Transport; 
mittlere Konzentrationen liegen zwischen 9 und 29 µg/l (siehe Tabelle 44 in Anhang A.2). Bei 
Untersuchungen in Niedersachsen /Fokhul 1999/ wurden im Sommer tendenziell höhere 
Konzentrationen als im Winter im Niederschlag gemessen. Als Ursachen werden die höhe-
ren Temperaturen und damit höheren Emissionen von AOX und das zeitliche Zusammentref-
fen von Niederschlägen und Applikationszeiträumen für bestimmte chlororganische Pestizide 
genannt /Fokhul 1999/. 
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In Bayreuth wurden umfangreiche Untersuchungen zum AOX-Gehalt in Niederschlag und in 
Dachabflüssen durchgeführt /Förster und Herrmann 1996a, Förster 1998/. Dabei wurden 
zum einen Modelldächer von ca. 8 m² und zum anderen reale Dachflächen beprobt. Trotz 
der heterogenen Ergebnisse zeigte sich, dass im Unterschied zur oben beschriebenen Stu-
die tendenziell im Winter höhere Konzentrationen (48 bis 65 µg/l) als im Sommer (10 bis 20 
µg/l) auftraten. Weiterhin wiesen einige Dachabläufe geringere Konzentrationen als im Nie-
derschlag auf, was auf Adsorptionsprozesse von AOX-Verbindungen hindeutet. In anderen 
Dachabläufen, vor allem in der Innenstadt von Bayreuth, wurden deutlich höhere AOX-
Konzentrationen als im Regenwasser gemessen; hier werden anthropogene Quellen der 
Innenstadt als maßgeblich vermutet /Förster 1998/. Auch in Hamburg wurden signifikante 
AOX-Konzentrationen in Dachabflüssen gefunden, bis 650 µg/l bei einem Mittelwert von 87 
µg/l (siehe Tabelle 44 in Anhang A.2). Die Autoren schließen daraus, dass Dachabflüsse 
einen erheblichen Beitrag zur Gewässerbelastung ausmachen können und ordnen diesem 
Summenparameter bei der Beurteilung von Dachabflüssen eine hohe Priorität ein /Büchner 
und Opfermann 1989/.  
 
In detaillierten Messungen in Straßenabflüssen in Bayreuth wurden neben mittleren Ereig-
niskonzentrationen (ca. 650 µg/l Gesamt-AOX) auch Ganglinien von löslichen Anteilen an 
AOX untersucht /Herrmann et al. 1992/. Dabei zeigten sich deutliche first-flush-Effekte ana-
log zu dem Parameter DOC. Für AOX-filtriert wird ein materiallimitierter Transport von Stra-
ßen postuliert, was auch in einer schnellen Abnahme der Konzentration während des Ereig-
nisses, von 1.750 µg/l auf 130 µg/l, erkennbar ist. 
 
Die Verteilung der AOX-Quellen im häuslichen Schmutzwasser war Gegenstand einer Stu-
die von Schulz /1998/. Es zeigte sich, dass neben den Wasch- und Reinigungsmitteln (10 bis 
20 %), den Ausscheidungsprodukten (ca. 10 %), den Eluaten aus papierhaltigen Feststoffen 
(1 bis 5 %) und der Trinkwasserwasseraufbereitung (1 bis 10 %) der größte Anteil auf die 
nicht näher identifizierbare Fraktion (mind. 55 %) entfällt. Bei genaueren Betrachtungen wird 
ein AOX-Bildungspotenzial im Kanal aus der Reaktion von chlorhaltigen Reinigungsmitteln 
und dem organischen Anteil des Abwassers im Kanal deutlich. In Laborversuchen mit meh-
reren im Abwasser vorkommenden Modellverbindungen (Phenol, Ölsäure, Indol u.a.) und 
addierten chlorierten Haushaltsreinigerchemikalien (Hypochlorit, Dichlorisocyanursäure u.a.) 
konnte Schulz /1998/ eine merkliche AOX-Bildung im Labor nachweisen. Selbst chlorfreie 
Bleichmittel in Waschmitteln konnten zusammen mit dem Bleichaktivator Tetraacetylethylen-
diamin (TAED) zu Peroxisäuren reagieren. Aus diesen kann mit dem in großen Mengen vor-
kommenden Chlorid ein Chlorierungsreagenz gebildet werden, das zusammen mit Phenol zu 
chlorphenolischen Verbindungen - also AOX - reagiert. Ein beträchtliches AOX-
Bildungspotenzial konnte auch in realen Abwasserproben bestätigt werden. So wurden in 
Abläufen von Spülmaschinen bis zu 500 µg/l AOX gemessen, was auf die Bildung von AOX 
aus den chlorabspaltenden Reinigerverbindungen und der organischen Substanz der Nah-
rungsmittelinhaltsstoffe zurückgeführt wird /Schulz 1998/.  
Bei Indirekteinleitung von Krankenhausabwässern können jodierte organische Verbindungen 
(verschiedene Röntgenkontrastmittel) einen entscheidenden Beitrag zum AOX im kommuna-
len Abwasser liefern /Jekel und Wischnack 2000/. Der Anteil des sog. AOI (jodierte halogen-
organische Verbindungen) am gesamten AOX kann hier bis zu 60 % im Schmutzwasser 
229 
ausmachen /Jekel 1998/. Die Untersuchung der Molekülgrößenzusammensetzung zeigte 
einen hohen Anteil an niedermolekularen Verbindungen (< 1.000 MG), wie sie auch in den 
meisten Röntgenkontrastmitteln (700-900 MG) vorkommen /Kümmerer 2001c/. Bundesweit 
wurden 1996 360 t/a Röntgenkontrastmittel eingesetzt; ihre Abbaubarkeit gilt unter den Be-
dingungen der Klärwerkspassage als gering. In einer Berliner Kläranlage wurde für AOI eine 
Rückhalteleistung von < 8 % ermittelt /Jekel und Wischnack 2000/. Ca. 90 % der AOI-
Verbindungen werden in der Klärwerkspassage in Metaboliten umgewandelt, die nicht mine-
ralisiert werden und deren ökotoxisches Potenzial bislang völlig unbekannt ist /Jekel 1998/. 
 
Allgemein kann abgeleitet werden, dass 40 bis 70 % des AOX in der Kläranlage eliminiert 
werden. Dabei wird von einem überwiegenden Rückhalt durch Adsorption an den Schlamm 
ausgegangen, der biologische Abbau wird als gering eingeschätzt. Im Zulauf einer Kläranla-
ge sind nach Untersuchungen von Schulz /1998/ 50 bis 70 % des AOX an Partikel gebun-
den. Der Anteil an leichtflüchtigen AOX-Verbindungen, ausgedrückt als POX, ist mit < 3 % 
sehr gering /Dierschke et al. 1994, Schulz 1998/. 
In einer Kläranlage (125.000 EW) wurde mit Hilfe einer Bilanz die Verteilung von AOX-
Substanzen innerhalb der Kläranlage unter Einbeziehung des Rechen-, des Sandfanggutes 
und der restlichen Schlammmatrices untersucht. Es zeigte sich, dass weniger als 10 % der 
AOX-Fracht im Rechen- und Sandfanggut verbleiben. Der Hauptteil der Zulauffracht an AOX 
verteilt sich im Kläranlagensystem zu je einem Drittel auf den Primärschlamm, auf den Über-
schussschlamm und den Ablauf der Nachklärung /Schäfer und Hoffmann 1998/. 
 
Diese Ergebnisse weisen auf eine Anreicherung von AOX-Verbindungen im Klärschlamm 
hin. In kommunalen Klärschlämmen gelten bundesweit Konzentrationen von 200 bis 400 
mg/kg TS als normale Belastungen, wobei 90 % der Messwerte unterhalb von 400 mg/kg 
TS liegen /Bundesumweltministerium 1999/. Auch neuere Messungen aus Nordrhein-
Westfalen zeigen, dass die AOX-Gehalte deutlich unter dem Grenzwert der Klärschlamm-VO 
von 500 mg/kg TS liegen /Stock et al. 2002/. Der mit n-Hexan extrahierbare Anteil an Halo-
genverbindungen (EOX) beträgt in Klärschlämmen ca. 2,5 bis 5 % des Gesamt-AOX /Schulz 
1998/. 
Als mögliche Quellen in Klärschlämmen und Abwasser werden PVC-Einträge diskutiert. PVC 
(Polyvinylchlorid) hat einen hohen Chlorgehalt (bis 57 %) und ist eine organische Verbin-
dung, deshalb ist grundsätzlich ein Anteil an der AOX-Belastung im Abwasser und Klär-
schlamm denkbar. Mit einer neu entwickelten Methode wurden PVC-Gehalte (NMR-
Methode) im Klärschlämmen gemessen und auf theoretische AOX-Gehalte umgerechnet 
/Mertens 1996/. Dabei ergeben sich zum Teil sehr hohe rechnerische AOX-Gehalte in Klär-
schlämmen. In der Untersuchung konnte bereits ein Indirekteinleiter, eine Speditionsfirma mit 
Lagerung und Umschlag von Kunststoffen, insbesondere PVC-Produkten, als Hauptverursa-
cher der AOX-Belastung im kommunalen Klärschlamm ermittelt werden /Mertens 1996/. 
Denkbar sind AOX-Einträge in das Kanalnetz durch PVC aus Reinigungsvorgängen (z.B. 
Spülen von mit PVC beladenen Silofahrzeugen). Ebenso kann PVC, und damit AOX, durch 
Abtragsvorgänge von Betriebsflächen über Oberflächenabflüsse in den Mischwasserkanal 
gelangen /Mertens 1996/. 
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Die AOX-Belastung deutscher Fließgewässer wurde in einer Studie der LAWA entspre-
chend der LAWA-Güteklassifikation eingeteilt. Danach war die AOX-Belastung an 9 % der 
Messstellen sehr gering (I-II) (< 10 µg/l), an 43 % lag eine mäßige Belastung vor (II) (< 25 
µg/l). An 30 % der Messstellen wurde eine deutliche (II-III) (< 50 µg/l), an 11 % eine erhöhte 
(III) (< 100 µg/l) und an 7 % eine hohe Belastung (III-IV) (< 200 µg/l) festgestellt. Eine sehr 
hohe Belastung (IV) konnte in keinem Fall nachgewiesen werden /LAWA 1998b/. 
Insgesamt haben die AOX-Gehalte in Fließgewässern in den letzten Jahren deutlich abge-
nommen. So gingen im Rhein die durchschnittlichen AOX-Konzentrationen von 94 µg/l  im 
Jahr 1985 auf 11 µg/l  im Jahr 2000 zurück /ATV-DVWK KA-3 2002/. 
Eine Abschätzung der Haupteinträge an AOX in deutsche Fließgewässer wurde von Böhm et 
al. /2000/ vorgenommen. Danach haben industrielle (416,9 t/a) und kommunale (419,9 t/a) 
punktuelle Quellen ungefähr die gleiche Bedeutung. Die diffusen Quellen, zu denen hier 
auch die Einträge aus den urbanen Flächen (Trenngebietseinleitungen und Mischwasser-
überläufe) zählen, spielen nach Meinung der Autoren keine Rolle bei der Ermittlung der 
Hauptfrachten an AOX in deutsche Fließgewässer /Böhm et al. 2000/. 
In Nordrhein-Westfalen wurde ebenfalls versucht, die Haupteinträge an AOX nach punktuel-
len Quellen (Abläufe kommunaler und industrieller Kläranlagen) und diffusen Quellen (Ein-
träge der Kanalsysteme) zu unterscheiden. Durch die Annahme von sehr niedrigen AOX-
Werten im Oberflächenabfluss (10 bis 21 µg/l) und einem hohen Anteil an industriellen Einlei-
tern wird die Bedeutung der Einträge durch Trenngebietsabflüsse und Mischwasserüberläu-
fe, bezogen auf die Jahresfracht, als gering eingestuft /MUNLV NRW 2000/. Allerdings ist 
hierzu zu sagen, dass die Konzentrationsannahmen zum Oberflächenabfluss sehr gering 
sind; in anderen Untersuchungen werden mittlere AOX-Gehalte bis über 600 µg/l gefunden, 
ebenso können in anderen Einzugsgebieten die industriellen Einleiter weniger dominant sein. 
Es ist somit durchaus möglich, dass die Einträge aus den Kanalsystemen signifikante Beiträ-
ge zur AOX-Frachtbelastung der Gewässer leisten. So berichten Klopp und Kornatzki /1987/ 
von einem sehr hohen Anteil (ca. 50 %) der niederschlagsbedingten AOX-Gewässereinträge 
in die Ruhr. In dieser Studie wird dem Oberflächenabfluss eine wesentlich höhere AOX-
Konzentration von rund 100 µg/l zugeordnet. 
 
Mit den möglichen Quellen und der Zusammensetzung von AOX in Grundwässern beschäf-
tigt sich eine Studie aus Niedersachsen /Fokhul 1999/. Als auffällige Tatsache wird zunächst 
beschrieben, dass die Konzentrationen in Grundwässern oft höher als die Konzentrationen 
von Niederschlagsproben liegen. Dieser Effekt ist ungewöhnlich, da viele Schadstoffe einer 
Eliminierung bei Durchsickerung durch den Boden unterliegen. Die Autorin geht daher davon 
aus, dass lokale Quellen, z.B. aus verschiedenen chlorhaltigen Pestiziden, einen erhöhten 
Anteil an AOX im Grundwasser ausmachen. Mit Hilfe einer Methode zur Trennung der AOX-
Verbindungen nach der Größe wird gezeigt, dass ein Großteil der AOX-Substanzen (57 %) 
eine höhermolekulare Struktur, wie sie auch bei Pestiziden auftritt, aufweist. In Abwasser 
und Abläufen von Kläranlagen ist dieses Verhältnis genau umgekehrt, hier sind 70 bis 80 % 
der AOX-Verbindungen niedermolekular /Fokhul 1999/.  
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       bis 1.858 µg/l
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       bis 360 mg/kg TS
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      nicht bekannt
       bis 330 µg/l
 
Abbildung 4-24: Aufkommen von AOX in verschiedenen Matrices. TW (Trinkwasser)/ GW 
(Grundwasser) (n=9), Niederschlagswasser (n=7), Dachabfluss (n=3); Ver-
kehrsflächenabfluss (n=4); Schmutzwasser (n=6); MW-Entlastungsabfluss 





Der AOX ist ein Summenparameter, der keine direkten Aussagen zu möglichen Wirkungen 
zulässt, trotzdem hat er seine Berechtigung als Screening-Parameter. 
Auf Grund der Auflistung in abwasserrelevanten Regelungen wurden insbesondere im ge-
werblichen Bereich der Indirekteinleiter viele Maßnahmen zur Reduktion vollzogen, die be-
reits Auswirkungen zeigen. So wird in Deutschland seit Jahren von sinkenden AOX-Gehalten 
in Fließgewässern, Grundwässern und Klärschlämmen berichtet. 
Vereinzelt werden ungewöhnlich hohe AOX-Gehalte im Zulauf von Kläranlagen gemessen. 
Sie können, wenn sie durch jodierte AOI-Verbindungen hervorgerufen werden, auf Kranken-
häuser mit radiologischen Abteilungen, radiologische Praxen oder Röntgenkontrasthersteller 
im Einzugsgebiet hindeuten. 
Wegen der Auflistung in vielen umweltrechtlichen Regelungen ist die Datenlage zum Auf-
kommen im Ablauf von Kläranlagen und in Klärschlämmen vergleichsweise gut. 
Im Unterschied hierzu sind nur sehr wenige Daten zu Belastungen in Oberflächenabflüssen 
und den direkten Gewässereinträgen aus dem Kanalnetz (Trenngebietsauslässe, Mischwas-
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serentlastungen) verfügbar. Die Bedeutung dieser Einträge wird in der Literatur sehr unter-
schiedlich gesehen.  
Einige Autoren messen den Kanalsystemen nur eine geringe Bedeutung bei; allerdings spie-
len in den von ihnen betrachteten Einzugsgebieten noch industrielle Einleiter eine große Rol-
le und die Annahmen zur AOX-Konzentration im Oberflächenabfluss sind sehr gering. 
Andere Untersuchungen zeigen sehr hohe Konzentrationen z.B. in Straßenabflüssen, so 
dass unter anderen Bedingungen der Anteil der Regenentlastungen an der Gesamtemission 
aus Kläranlage und Regenentlastung durchaus bedeutsam sein kann. Allerdings reichen die 
vorliegenden Daten für eine abschließende Beurteilung nicht aus. 
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4.5.4 Ausgewählte Pflanzenbehandlungs- und Schädlingsbekäm-
pfungsmittel (PSBM) 
 
Als Pflanzenbehandlungs- und Schädlingsbekämpfungsmittel (PSBM) werden Stoffe be-
zeichnet, die Pflanzen oder Pflanzenerzeugnisse vor Schadorganismen oder nichtparasitä-
ren Beeinträchtigungen aufgrund ihrer biochemischen Wirkungen schützen. Zu unterschei-
den sind nach der Aufnahmeart systemisch wirkende Mittel und Kontaktmittel. Die wichtigs-
ten Untergruppen der PSBM sind Herbizide, Fungizide und Insektizide. Von geringerer Be-
deutung sind Akarizide (Mittel gegen Milben), Nematizde (Mittel gegen Nematoden), Algizide 
(Mittel gegen Algen), Rodentizide (Mittel gegen Nagetiere) und Molluskizide (Mittel gegen 
Schnecken). 
Aus der Übersicht über die Aufwandsmengen in Tabelle 4-39 geht hervor, dass bundesweit 
die Herbizide mengenmäßig die bedeutendste Wirkklasse darstellen, unter den Kulturarten 
dominiert der Ackerbau. Die Gruppe der Fungizide wird schwerpunktmäßig im Weinbau ein-
gesetzt. 
 
Tabelle 4-39: Bundesweite Aufwandsmengen der wichtigsten PSBM im Jahr 1993/94 [t] 
/Bach et al. 2000/ 
[t] Ackerbau 
 
Obstbau Weinbau Gesamt 
Herbizide 13.177 405 372 13.954 
Fungizide 4.088 937 3.935 8.960 
Insektizide 206 65 26 297 
Gesamt 17.471 1.407 4.333 23.211 
 
 
Wichtige Stoffeigenschaftsgrößen und Wirkungen 
Wichtige Parameter zur Einschätzung der Umweltrelevanz sind der Koc und der DT50-
Parameter. Der Koc beschreibt die Adsorptionsfähigkeit des Wirkstoffes bezogen auf die or-
ganische Substanz. Die Persistenz eines Wirkstoffes wird durch die disappearence time 
(DT50) ausgedrückt. Dabei ist es nicht von Bedeutung, ob ein Wirkstoff infolge eines vollstän-
digen biologischen Abbaus oder infolge einer Verflüchtigung nicht mehr auffindbar ist. Ein 
Problem bei der Bewertung dieser Kenngrößen ist, dass sie bei einem Wirkstoff je nach Ver-
suchsbedingungen in breiten Spannen auftreten können.  
Allgemein besteht bei der Entwicklung von neuen Wirkstoffen das Problem, dass aus stoffli-
cher Sicht verschiedene Anforderungen an die Wirksubstanz gestellt werden. Einerseits wird 
aus wirkungsbezogener Sicht die Langlebigkeit und damit lange Wirkdauer gefordert, ander-
seits kann diese Eigenschaft aus ökotoxikologischer Sicht nachteilig sein, da die Langlebig-
keit einer Neigung zur Persistenz entspricht. 
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Eine vereinfachte Einteilung von wichtigen Pflanzenschutzmittelwirkstoffen nach ihrem Sorp-
tionsverhalten und der Persistenz wird in Tabelle 4-40 vorgenommen. In Tabelle 4-42 (s.u.) 
werden die Stoffeigenschaften von ausgewählten Wirkstoffen zusammengestellt. 
 
Tabelle 4-40: Vereinfachte Einteilung von ausgewählten PBSM-Wirkstoffen nach ihrem 










> 1.000 < 1 mittel/hoch Pendimethalin 
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bis 100 
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Triazine 
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Die potenziell auftretenden Wirkungen werden bei der Behandlung der Einzelwirkstoffe be-
schrieben. Allgemein werden in der Zulassung von Pestiziden umfangreiche humantoxische 
und ökotoxikologische Tests gefordert. Insgesamt wird darauf hingewiesen, dass die Daten-
lage zu Wirkungen auf das Nervensystem und Immunsystem oder hormonelle Wirkungen 
lückenhaft ist.  
In einer Studie der TU Braunschweig /Liess et al. 2001/ wurde versucht, den Zusammen-
hang zwischen der Gewässerbelastung durch PSBM und der Ausprägung aquatischer Le-
bensgemeinschaften zu belegen. Dabei betonen die Autoren, dass solche Untersuchungen 
und die Entwicklung des Untersuchungsdesigns gerade bei PSBM im Freiland sehr schwie-
rig sind. So sind die Belastungsereignisse durch das zeitlich und örtlich divergierende Auftre-
ten kaum vorhersagbar. Weiterhin liegen zahlreiche weitere Stressoren im Gewässer vor 
(Strukturarmut, Nährstoffbelastung u.a.), so dass die Bedeutung einzelner Belastungen 
durch PSBM sehr schwer zu beurteilen ist. Um dennoch erste Ergebnisse zur Bewertung der 
Relevanz von PSBM-Einträgen in Gewässer zu erhalten, wurden in einem ersten Schritt die 
verschiedenen Gewässerorganismen nach ihrer Empfindlichkeit im Vergleich zu Daphnia 
magna in eine Skala eingeordnet. Aus diesen Daten wurde ein Index berechnet, der einen 
hohen statistischen Zusammenhang mit der PSBM-Belastung eines Gewässers (als auf-
summierte Toxizität) hat. Nach Meinung der Autoren kann daraus gefolgert werden, dass 
PSBM-Belastungen sich auf die Zusammensetzung der Gewässerbiozönosen auswirken, 
d.h. Gemeinschaften weisen mit zunehmender Belastung eine höheren Anteil physiologisch 
unempfindlicherer Arten auf. Dieses Ergebnis konnte auch im Vergleich der Artenzusam-
mensetzung zweier Gewässer in Gebieten mit unterschiedlichen Landnutzungen bestätigt 
werden. Die Gemeinschaftsstrukturen aus dem Gebiet mit konventioneller Landnutzung wur-
den eher durch nicht sensitive und an kurzfristige Störungen angepasste Arten dominiert als 
diejenigen Gemeinschaftsstrukturen aus dem Einzugsgebiet mit ökologischem Landbau 
/Liess et al. 2001/. 
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Rechtliche Regelungen und andere Vorgaben 
Neben dem reinen Pflanzenschutzrecht, das im Folgenden grob skizziert werden soll, sind 
Vorgaben des Chemikalienrechts (stoffbezogene Regelungen), des Schutzes der Umwelt-
medien (Wasserhaushaltsgesetz) und des Verbraucherschutzes (Trinkwasser: TVO und Le-
bensmittel: Rückstands-Höchstmengen-VO) zu beachten /LUA NRW 1999/. Des Weiteren 
existieren verschiedene Zielvorgaben für Gewässer und die Grundsätze der fachlichen Pra-
xis für die Anwendung von Pflanzenschutzmitteln. 
Auf EU-Ebene ist die Richtlinie über das Verbot des Inverkehrbringens und der Anwen-
dung von Pflanzenschutzmitteln, die bestimmte Wirkstoffe enthalten (79/117/EWG) (1978-
1991) zu nennen /EU 1979/. In dieser Richtlinie wird im Anhang eine Negativliste mit ver-
schiedenen Wirkstoffen geführt. Die Inhalte der Richtlinie sind in der Pflanzenschutzanwen-
dungs-VO in deutsches Recht überführt worden (s.u.). 
Darüber hinaus ist die EU-Richtlinie über das Inverkehrbringen von Pflanzenschutzmitteln 
(91/414/EWG) (1991-1997) zu beachten /EU 1991/. In ihr ist eine Positivliste über zugelas-
sene Wirkstoffe enthalten und sie harmonisiert Vorgaben für die Zulassung von Wirkstoffen.  
Diese Vorgaben sind national in die Novelle zum Pflanzenschutzgesetz integriert /PflSchG 
1998/. Im PflSchG ist geregelt, dass PBSM nur nach guter fachlichen Praxis angewendet 
werden dürfen. Weiterhin dürfen Wirkstoffe nur in Verkehr gebracht werden, wenn sie von 
der Biologischen Bundesanstalt im Einvernehmen mit dem BgVV (Bundesinstitut für gesund-
heitlichen Verbraucherschutz und Veterinärmedizin) und dem UBA (Umweltbundesamt) nach 
einem festgelegten Verfahren zugelassen wurden. In der Verordnung über Pflanzenschutz-
mittel und Pflanzenschutzgeräte (Pflanzenschutzmittel-VO) wird der Ablauf dieses Zulas-
sungsverfahrens genauer beschrieben /PflSchMV 1998/. Es wird eine Prüfung in drei Berei-
chen gefordert: biologisch, chemisch und anwendungstechnisch. 
Anwendungsverbote bzw. -einschränkungen für bestimmte Wirkstoffe werden in der Verord-
nung über Anwendungsverbote für Pflanzenschutzmittel (Pflanzenschutz-Anwendungs-VO 
/1992/) bundesweit geregelt. Zusätzlich werden Anwendungsbeschränkungen in Heilquellen- 
und Wasserschutzgebieten formuliert. 
In weiteren Vorgaben werden vor allem für Gewässer verschiedene schutzgutbezogene 
Zielvorgaben formuliert (z.B. Aktionsprogramm Rhein). Diese Konzentrationsangaben stel-
len lediglich Orientierungswerte dar und können nicht als rechtlich verbindliche Vorgaben 




Herkunft, Aufkommen und Verteilung  
In einer Untersuchung von Bach et al. /2000/ wurde mit Hilfe von zahlreichen Inputdaten 
(Aufwandsmengen, raumbezogene Datensätze) und verschiedenen Modellen versucht, die 
wesentlichen bundesweiten Einträge von Pflanzenschutzmitteln in Gewässer zu quantifizie-
ren. Dabei wurden vorwiegend die Einträge Runoff, Drainagen und Abdrift betrachtet. 
Unter dem Runoff werden Oberflächenabflüsse und der Bodenabtrag von unbefestigten Flä-
chen verstanden. Wichtige Einflussfaktoren für die abgetragenen Mengen sind die Bodenbe-
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deckung, das Niederschlagsgeschehen, die Topographie, die Bodensubstanzeigenschaften 
(Wassergehalt, Tongehalt u.a.) und die Stoffeigenschaften des angewendeten Pflanzen-
schutzmittels (Persistenz u.a.). Dementsprechend treten bedeutende Stoffabträge häufig bei 
kleinen Einzugsgebieten mit intensiver Ackernutzung, bei Böden mit hoher Verschläm-
mungsanfälligkeit und bei Starkregenereignissen kurz nach der PSBM-Anwendung (vorwie-
gend im Sommer) auf /LUA NRW 1999/. 
Drainagesysteme dienen dazu, Ackerstandorte zu entwässern um die Verbesserung der 
Durchlüftung zu gewährleisten. Drainageabflüsse können also potenziell Pflanzenschutz-
mittel enthalten und gelangen relativ schnell in Gewässer. Die Konzentrationen liegen meist 
zwischen denen der Oberflächenabflüsse und des Grundwassers. Ein hoher Anteil drainier-
ter Flächen wird in Deutschland im Münsterland und im Alten Land bei Hamburg angetrof-
fen /LUA NRW 1999/. 
Bei der Anwendung von Pflanzenschutzmitteln kann ein Teil der Substanzen durch Wind und 
Gebläseluftstrom aus der Behandlungsfläche ausgetragen werden und in Gewässer gelan-
gen. Dieser als Abdrift bezeichnete Eintrag ist abhängig von den Umweltbedingungen, z.B. 
Wind und Temperatur, und der Ausstattung der Feldspritzen /LUA NRW 1999/. 
Trotz der vielfältigen Einflussmöglichkeiten bei der Erhebung und der Interpretation von Da-
ten nennen Bach et al. /2000/ ungefähre Anteile an den beschriebenen Einträgen in Gewäs-
ser auf Bundesebene und geben Spannbreiten für verschiedene anzunehmende Fälle an. In 
der Studie wird ausdrücklich betont, dass diese Zahlen mit großen Unsicherheiten behaftet 
sind (siehe hoher Vertrauensbereich der Eintragsfrachten in Tabelle 4-41). Die Ergebnisse 
sollen vorrangig für vergleichende Aussagen, z.B. zwischen Regionen oder Wirkstoffen, die-
nen. Im Folgenden werden die wesentlichen Ergebnisse der Studie vorgestellt /Bach et al. 
2000/.  
Das Kernergebnis der Modellierung zeigt trotz der genannten Einschränkungen, dass die 
Einträge Runoff und Abdrift die bedeutendsten Anteile liefern. 
 
Tabelle 4-41: Pflanzenschutzmitteleinträge in die Oberflächengewässer in Deutschland aus 
diffusen Quellen, Mittelwerte und Spannbreiten der Modellschätzung, sum-
miert über 42 Wirkstoffe, Bezugsjahr 1993/94 /Bach et al. 2000/ 
Eintragspfad Wirkstoffeintrag in Oberflächengewässer 
[kg/a] Untere Grenze 
Vertrauensbereicha 
Mittlere Schätzung Obere Grenze 
Vertrauensbereicha 
Runoff 1.550b (1390)c 9.060b (8560)c 19.400b (18.400)c 
Drainagen 60b (30)c 1.490b (1.270)c 16.100b (15.100)c 
Abdrift 410 3.350 6.300 
Gesamt 2.000b (1.830)c 13.900b (13.200)c 41.800b (39.800)c 
a Summe der minimalen/maximalen Schätzergebnisse bei Variation der jeweils sensitivsten Eingabeparameter 
b  und c unterscheiden sich hinsichtlich der Berücksichtigung von unterschiedlichen DT50 Werten für Dichlofluanid und Propineb 
 
Relevante Austräge von ausgewählten Einzelwirkstoffen sind in Tabelle 4-42 dargestellt. Es 
ist deutlich zu erkennen, dass die wesentlichen Einträge in Gewässer von Herbiziden stam-
men. Erst danach sind die Fungizide zu nennen, die überwiegend durch Abdrift eingetragen 
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werden und in bestimmten Regionen in Deutschland (z.B. Obstanbau in Schleswig-Holstein) 
häufig vorkommen. Insektizide werden nach diesen Untersuchungen nur in sehr kleinen 
Mengen bundesweit in Gewässer eingetragen /Bach et al. 2000/. Allerdings ist hierbei zu 
beachten, dass im Unterschied zu den Herbiziden schon sehr geringe Gewässerkonzentrati-
onen ökotoxische Wirkungen haben können (siehe auch Kapitel 3.2.1). 
 
Tabelle 4-42: Auswahl bundesweit eingesetzter Pflanzenschutzmittel mit relevanten Emissi-
onen in Gewässer aus den Eintragspfaden Runoff (R), Drainagen (D) und Ab-
drift (A) sowie Koc- und DT50-Werte /Bach et al. 2000/ 
Wirkstoff,  
Wirkklasse (Herbizid 















Bentazon (H) R (299) 
D (103) 
Getreide, Mais, Kartoffeln;  
200-500 
28 18 
Chloridazon (H) R (408) Zuckerrüben;  
200-500 
205 43 
Chlortoluron (H) R (284) Getreide;  
200-500 
235 27 
Dichlorprop-P (H) R (632) Getreide,;  
500-1.000 
80 14 
Dithianon (F) A (550) Obst- und Weinbau;  
100-200 
2.490 24 
Diuron (H) alle Austräge  
(< 10) 
Urban, Obstanbau;  
200-500 t 
900 68 
Ethofumestat (H) R (1.030) Zuckerrüben;  
100-200 
131 51 
Glyphosat (H) alle Austräge  
(< 10) 
Urban, alle Feldkulturen;  
>1.000 
12.800 27 





Mecoprop-P (H) R (118) Urban, Getreide;  
500-1.000 
139 9 
Metamitron (H) R (2.423) Zuckerrüben;  
500-1.000 
156 21 
Metiram (F) A (233) Kartoffeln, Obst- und Weinbau; 
500-1.000 
50.000 3 
Metolachlor (H) R (510) Mais, Hülsenfrüchte;  
200-500 
200 39 
Propineb (F) A (1.232),  
D (119) 




Simazin (H) R (131) Getreide, Mais; keine Angabe 
über Mengen 
201 57 
Terbutylazin (H) R (881) Mais, Kartoffeln;  
200-500 
301 88 






Neben den diffusen Quellen (Abdrift, Runoff u.a.) werden in der Untersuchung von Bach 
(2000) weitere Eintragswege berücksichtigt. Diese können unterschieden werden (siehe 
auch Abbildung 4-25) in: 
• Direkteinleiter aus Produktions- oder Formulierungsbetrieben,  
• Niederschlagsabflüsse von landwirtschaftlichen Betriebsflächen, die weiter zu unter-
scheiden sind in Einleitungen ohne Kanalisation und mit Kanalisation (Mischwasser-
entlastungen, Ablauf der Kläranlage), 
• Niederschlagsabflüsse von Außenflächen in Wohn- und Gewerbegebieten und 
• Einträge aus nicht landwirtschaftlichen Anwendungen in Garten, Park-, Sportanlagen 
und Bahngleisen. 
 
Die grundsätzliche Beurteilung der Einträge durch industrielle Einleiter ist sehr abhängig 
vor der Situation vor Ort. So konnte für das Einzugsgebiet des Rheins gezeigt werden, dass 
die Frachten aus Kläranlagen verschiedener PSBM-Produzenten in der gleichen Größenord-
nung liegen wie alle anderen diffusen Einträge aus Runoff, Drainagen und Abdrift zusammen 
/Bach et al. 2000/. In anderen Gewässereinzugsgebieten kann sich die Situation völlig an-
ders darstellen. Neben den Produktionsbetrieben und deren Direkteinleitungen sind grund-
sätzlich auch Indirekteinleitungen aus Formulierungsbetrieben oder Entsorgungsbetrieben zu 
beachten /LAWA 2003/. Über deren mögliche Einträge existieren bislang kaum Untersu-
chungen. 
 
Aus einer weiteren möglichen Quelle, den Hofabläufen, stammen PSBM-Wirkstoffe von 
Aufbringungsgeräten im Hofbereich, den sogenannten Feldspritzen. Die Wirkstoffe gelangen 
in das Schmutzwasser bei der Reinigung sowie der Entsorgung der Spritzbrühereste auf den 
Hofflächen. Des Weiteren können bei Regenereignissen erhebliche Mengen in den Oberflä-
chenabfluss der befestigten Hoffläche eingetragen werden. Beide Abflussarten gelangen bei 
fehlender Kanalisation entweder direkt in das Gewässer oder durch Versickerung in den Un-
tergrund (siehe auch Abbildung 4-25). Bei Einleitung in ein Kanalnetz besteht die Möglichkeit 
des Eintrages in Gewässer durch die Mischwasserentlastung und durch Abläufe der ange-




Abbildung 4-25: Quellen und Haupteintragspfade von Pflanzenschutzmitteln 
 
Es existieren zur Zeit nur wenige Untersuchungen zum möglichen Anteil der Einträge aus 
Hofflächen am Gesamteintrag von Pflanzenschutzmitteln in Gewässer. Einige Messpro-
gramme erfassen die Einträge durch Abläufe von Kläranlagen /Seel et al. 1994/, an die 
landwirtschaftliche Betriebe angeschlossen sind, und ermittelten so spezifische Wirkstoffein-
träge pro landwirtschaftlichen Betrieb und Messperiode von 8 bis 54 g pro landwirtschaftli-
cher Betrieb. Diese Vorgehensweise lässt diejenigen Einträge außer Acht, die direkt in Ge-
wässer durch die Mischwasserentlastung ohne signifikanten Rückhalt eingetragen werden. 
In einer Untersuchung wurde dieser Anteil mit betrachtet und eine spezifische Einleitung von 
80 g pro landwirtschaftlichen Betrieb und Messperiode abgeschätzt /Bach et al. 2000/.  
In diesem Zusammenhang wird hervorgehoben, dass Messprogramme sich bislang wenig 
mit dem Direkteintrag von Pflanzenschutzmitteln durch Mischwasserentlastung befasst ha-
ben /Seel et al. 1994 und 1995/. 
Im Stever-Einzugsgebiet (Nordrhein-Westfalen) wurde eine Grundlast an Pestiziden im Ge-
wässer  resultierend aus Hofabläufen - von 0,26 µg/l berechnet. Bei dieser Abschätzung 
muss berücksichtigt werden, dass in der Zeit der Aufbringung der Wirkstoffe wesentlich hö-
here Konzentrationen auftreten können /LUA NRW 1999/.  
Bei der Übertragung der Ergebnisse auf die gesamtdeutsche Situation muss bedacht wer-
den, dass der Einsatz von Feldspritzen, die als Hauptquelle der PSBM-Einträge vermutet 
werden, regional sehr unterschiedlich ist. Während in Ostdeutschland mit einer niedrigen 
Feldspritzendichte von ca. 0,06/ km² Einzugsgebiet der Eintrag aus Hofflächen gegenüber 
den anderen diffusen Quellen eher gering einzuschätzen ist, stellen insbesondere in Süd-
westdeutschland (Feldspritzendichte von ca. 1,1 /km²) die Hofabläufe vermutlich die bedeu-
tendste Quelle von Wirkstoffeinträgen dar /Bach et al. 2000/. Trotz der regionalen Unter-
schiede werden bei einer Annahme eines mittleren Eintrages von 50 g/ Spritzgerät die Emis-
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sionen aus Hofabläufen bundesweit mit rund 11.000 kg/a abgeschätzt. Beim Vergleich mit 
den Einträgen aus anderen Quellen (Runoff, Drainagen, Abdrift) ist zu erkennen (siehe Ta-
belle 4-1), dass Hofabläufe trotz der Unsicherheiten bei der Quantifizierung eine bedeutende 
Quelle darstellen können und zukünftig einer genaueren Untersuchung unterzogen werden 
sollten.  
Emissionen von Pflanzenschutzmitteln können ebenfalls aus nichtlandwirtschaftlichen 
Anwendungen stammen. Diese lassen sich nach LUA NRW /1999/ in Anwendungen auf 
Außenflächen im Wohn- und Gewerbebereich und in Anwendungen in Garten-, Park- und 
Sportanlagen sowie Bahngleisen unterscheiden. Bei Anwendungen auf Wohn- und Gewer-
beflächen sind Einträge in das Schmutzwasser durch das Fehlverhalten der Anwender beim 
Ansetzen bzw. Entsorgen der Spritzflüssigkeiten denkbar. In die Oberflächenabflüsse gelan-
gen Herbizide (vor allem Diuron) durch niederschlagsbedingte Abflüsse von befestigten Flä-
chen. Hierbei ist zu beachten, dass in vielen Fällen die Aufbringung von Herbiziden trotz ei-
nes Verbots nach Pflanzenschutzgesetz auf befestigten Flächen durchgeführt wird /LUA 
NRW 1999, LAWA 2003/.  
Zusammenfassend werden alle bisher beschriebenen Eintragswege von Pflanzenschutzmit-
teln in Fließgewässer in Abbildung 4-26 illustriert. Dabei werden sowohl die möglichen Belas-




Abbildung 4-26: Quellen und Verteilung von Pflanzenschutzmitteln im urbanen Wasserkreislauf 
(MW: Mischwasser; RW: Regenwasser; LW: Landwirtschaft) 
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Im Folgenden soll die Gruppe der Fungizide und der Insektizide zusammengefasst beschrie-
ben werden. Danach werden relevante Einzelwirkstoffe der Herbizide näher erläutert, da 
diese Gruppe durch ihre hohen Einsatzmengen am bedeutsamsten ist.  
 
Fungizide enthalten Wirkstoffe, die Pilze und deren Sporen abtöten oder im Wachstum 
hemmen können. Die Wirkstoffe können unterschieden werden in anorganische Verbindun-
gen (z.B. Kupferverbindungen) und metallorganische Verbindungen (Organozinnsubstanzen, 
siehe auch Kapitel 4.5.11). Die größte Bedeutung haben heute allerdings die organischen 
Verbindungen. Von den 8.960 t/a in Deutschland eingesetzten Fungiziden wurden 1993/94 
allein 3.935 t/a im Weinbau verwendet /Bach et al. 2000/. Entsprechend ihren Einsatzorten 
werden Fungizide häufig auch in Kläranlagenabläufen in Weinanbaugebieten angetroffen.  
In einer Untersuchung von Altmayer et al. /2001/ wurden in einem Weingebiet in Rheinland-
Pfalz die Abläufe von zwei Kläranlagen über mehrere Jahre beprobt. Es zeigten sich -
bezogen auf monatlich emittierte Frachten- ausgeprägte Jahresgänge, die sehr gut mit den 
Anwendungszeitpunkten übereinstimmten. Beim Wirkstoffspektrum dominierten die Fungizi-
de (z.B. Teboconazol) und Insektizide (z.B. Methidathion). Im Rahmen dieser Untersuchung 
wurden 70 % der PSBM-Einträge in Gewässer den Hofabläufen zugeordnet. Als weitere 
wichtige Quelle werden die Direktabflüsse der meist befestigten Wirtschaftswege genannt 
/Altmayer 2002/. Hierbei ist zu berücksichtigen, dass in Weinbaugebieten besonders 
schlechte Bedingungen vorliegen, die PSBM-Einträge begünstigen. Es existieren oft viele 
Betriebe mit entsprechenden Feldspritzengeräten, gleichzeitig ist der Flächenanteil der Wirt-
schaftswege wegen der vielen kleinen Parzellen hoch. Des Weiteren werden in Weinanbau-
gebieten im Vergleich zum Ackerbau häufiger Spritzungen durchgeführt (bis zu 8 Anwen-
dungen pro Vegetationsperiode) /Altmayer und Twertek 2001/.  
Insgesamt ist auf Grund der geringen Datenlage eine abschließende Bewertung der Rele-
vanz von Fungiziden nur schwer möglich. Dennoch sind signifikante Belastungen in den Ab-
wasserentsorgungssystemen und der angrenzenden Kompartimente Gewässer und Grund-
wasser auf regionaler Ebene (s.o.) nicht auszuschließen.  
 
Insektizide wirken vor allem gegen Hygieneschädlinge, Pflanzenschädlinge sowie Vorrats-
schädlinge und Forstschädlinge. Bedeutsam für die Einträge in Gewässer sind vorwiegend 
die Anwendungen in der Fläche, z.B. zum Pflanzenschutz. Zu unterscheiden sind Fraß-, A-
tem- und Kontaktgifte. Zu den natürlichen Insektiziden gehören die sog. Repellents (z.B. 
Cumarin), zu den künstlichen die überwiegend nicht mehr zugelassenen anorganischen In-
sektizide (z.B. As-Verbindungen) und die große Gruppe der organischen Insektizide.  
Eine Teilgruppe der organischen Insektizide sind die Chlorkohlenwasserstoffe (z.B. DDT, 
Aldrin, Dieldrin, Chlordan, Toxaphen, Heptachlor und Lindan). Viele dieser Verbindungen 
sind lipophil und reichern sich deshalb im Fettgewebe von Organismen an. Aufgrund ihrer 
Bioakkumulierbarkeit sind alle genannten Verbindungen bis auf das Lindan (mit Einschrän-
kungen) in der Anwendung in Deutschland nicht mehr zugelassen. Wegen der Langlebigkeit 
in Umweltsystemen bestehen für einige Verbindungen trotz bestehender Anwendungsverbo-
te noch Richt- bzw. Grenzwerte im aquatischen System. Von einem signifikanten Eintrag in 
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die Gewässer durch die bestimmungsgemäße Anwendung ist heute allerdings nicht mehr 
auszugehen.  
Weitere organische Insektizide gehören zur Gruppe der Carbamate (z.B. Carbaryl), der Py-
rethroide (z.B. Permethrin) oder der Acylharnstoffe. Eine wichtige heute noch eingesetzte 
Wirkstoffgruppe sind die Phosphorsäureester bzw. Thiophosphorsäurester /URömpp 
2000/. Eine Zusammenstellung der wichtigsten Insektizide (Chlorkohlenwasserstoffe, Phos-
phorsäureester bzw. Thiophosphorsäurester, Endosulfan u.a.) findet sich in Kapitel 3.2.1. 
Im Vergleich zu vielen Herbiziden weisen einige Insektizide erhebliche ökotoxikologische 
Wirkungen auf, z.B. das Endosulfan. Dieser Sachverhalt führte dazu, dass viele Insektizid-
wirkstoffe in diversen gewässerrelevanten Regelungen aufgelistet sind. So sind Endosulfan, 
Chlorpyrifos und Chlorfenvinfos als prioritäre Stoffe in der EG-Wasserrahmenrichtlinie aufge-
führt /EU Kommission 2001a/. Ferner werden für verschiedene Wirkstoffe Gewässerzielvor-
gaben formuliert (z.B. Parathion-ethyl, Parathion-methyl). In Messprogrammen in Kläranla-
gen, Gewässern und Grundwasser werden Insektizide vergleichsweise wenig untersucht. 
Dort wo das der Fall war, wurden nur geringe Mengen nachgewiesen. 
In einer Untersuchung an einem Gewässer in einem Weinanbaugebiet in Rheinland-Pfalz 
wurde in bestimmten Monaten eine Überschreitung der Zielvorgaben der LAWA für das E-
thyl-Parathion um das 100fache und für das Methyl-Parathion um das 1000fache festgestellt. 
Obwohl diese Überschreitungen vorwiegend auf die Anwendungszeiträume beschränkt sind, 
können somit Wirkungen auf empfindliche aquatische Organismen nicht ausgeschlossen 




Herbizide lassen sich nach dem Anwendungszeitraum (z.B. Vorsaat, Vorauflauf, Nachlauf), 
dem Ausbringungsort, der Aufnahmeart (z.B. Blätter/Boden), der Selektivität (z.B. Totalherbi-
zid, Semitotalherbizid) und der Wirkungsweise (z.B. Photosynthesehemmer, Atmungshem-
mer) unterscheiden /URömpp 2000/. Während früher häufiger anorganische metallhaltige 
Herbizide eingesetzt wurden, die heute noch an Bodenbelastungen (z.B. Kupferbodenbelas-
tungen der Vorderpfalz, Rheinland-Pfalz) zu erkennen sind, werden gegenwärtig überwie-
gend organische Herbizide verwendet.  
Wichtige organische Herbizidklassen sind die Harnstoffderivate, wie Diuron, Linuron, I-
soproturon, und die Triazine, wie Atrazin und Simazin. Daneben gibt es eine Vielzahl von 
weiteren Wirkstoffen wie die Aryloxyalkansäuren (z.B. 2,4 D) und die phosphorhaltigen Ami-

















Abbildung 4-27: Chemische Struktur von wichtigen Herbizidwirkstoffen (Gruppe Harnstoffderi-
vate: Diuron, Isoproturon, Mecoprop; Gruppe Triazine: Atrazin;) 
 
Wichtige Stoffeigenschaftsgrößen 
Die physikalischen und chemischen Eigenschaften von Herbiziden schwanken in großen 
Bereichen (siehe Tabelle 4-43). Die Wasserlöslichkeit gibt erste Hinweise über das Verlage-
rungspotenzial von Wirkstoffen, ist aber immer im Zusammenhang mit den anderen Stoffpa-
rametern zu betrachten. Der log Po/w gilt als ungefähres Maß für die Verfügbarkeit eines 
Wirkstoffes im Bodenwasser. Werte unter 2,5 deuten auf ein höheres Austragsgeschehen 
hin. Der Koc-Wert beschreibt die Verteilung zwischen der organischen Substanz eines Bo-
dens und der wässrigen Lösung. Hohe Werte zeigen eine starke Adsorptionsneigung an; 
damit wäre die Gefahr der Auswaschung geringer einzuschätzen. Der DT50-Wert steht für die 
Anzahl an Tagen, in der 50 % des Wirkstoffes verschwinden. Schnelle Abbaubauraten, 
also eine geringere Persistenz, sind aus ökotoxischer Sicht von Vorteil, da ein Wirkstoff vor 


















Die jeweiligen Stoffeigenschaften der betrachteten Einzelstoffe sind stets zusammen zu be-
werten. So gilt Atrazin als relativ mobil und persistent, die Verflüchtigung in die Atmosphäre 
ist vernachlässigbar. Mecoprop ist wesentlich besser abbaubar als die verschiedenen ande-
ren aufgeführten Wirkstoffe. Die Koc-Werte des Pendimethalins deuten auf hohe Adsorpti-
onseigenschaften sowohl bei der Applikation auf den Boden als auch in Bezug zum Verhal-
ten in Kläranlagen (s.u.) hin. 
 
Tabelle 4-43: Zusammenstellung der Stoffeigenschaften von ausgewählten Herbizidwirk-

















Atrazin Triazin 4,0 10-7 33 2,34 60 16-77 - 
Diuron Harnstoff 2,3 10-9 35 2,82 900 55-156 - 
Isoproturon Harnstoff 3,3 10-8 65 2,50 100-150 5-49 III 
Mecoprop-P Phenoxycarbs. 4,0 10-6 600 1,26 139 9 II 
Simazin Triazin 8,1 10-9 5 1,96 201 57 IV 
Terbutylazin Triazin 1,6 10-6 9 3,04 301 88 IV 
Pendimethalin Anilin 1,3 10-5 0,3 5,18  16.000 126-140 - 
Trifluralin Dinitroanilingruppe 1,2-3,2 
10-4 
0,184 5,07 8.500 155 - 
*Bewertung UBA Persistenz: II: mäßig persistent, III: hoch persistent, IV: nicht abbaubar /Bach et al. 2000/ 
 
Rechtliche Regelungen und andere Vorgaben  
In der folgenden Tabelle 4-44 werden die wichtigsten Vorgaben für ausgewählte Herbizid-
wirkstoffe dargestellt. Zunächst ist zu beachten, dass für einige Wirkstoffe bereits Anwen-
dungsverbote bzw. -einschränkungen in Deutschland existieren (z.B. Atrazin). Trotzdem fin-
den sich bis heute noch diese Wirkstoffe in Kläranlagenabläufen und Gewässern (s.u.). Die 
wichtigsten Qualitätsforderungen für Herbizide beziehen sich auf Oberflächengewässer und 
Trinkwasser. Dabei ist zum einen die EG-Wasserrahmenrichtlinie zu beachten, in der einige 
Wirkstoffe als prioritäre Stoffe aufgelistet sind. Atrazin und Trifluralin wurden als mögliche 
prioritäre gefährliche Substanzen (Überprüfung erforderlich) und Diuron, Simazin, Isoprotu-
ron und Alachlor als prioritäre Stoffe in die Liste der EG-Wasserrahmenrichtlinie aufgenom-
men /EU Kommission 2001a/.  
Zum anderen sind Zielvorgaben verschiedener Institutionen (z.B. LAWA, IKSR) heranzuzie-
hen, die auf der Basis verschiedener Gewässernutzungen (z.B. Schutz der aquatischen Le-
bensgemeinschaften) Konzentrationswerte für Oberflächengewässer festlegen. Diese Ziel-
vorgaben sind nach Bach et al. /2000/ keine Grenzwerte, sondern stellen fachlich begründe-
te Orientierungswerte dar, die als Maßstab für die Bewertung der Gewässerqualität dienen. 
Als Grundlage für die Festlegung von Zielvorgaben dienen toxikologische Untersuchungen.  
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Ferner existieren verschiedene Gewässerziel-VO, zum Teil im Entwurf, für den Bund und 
einige Bundesländer (Baden-Württemberg, NRW u.a.), in denen vornehmlich die Grenzwerte 
der Trinkwasser-VO von 0,1 µg/l übernommen wurden /N.N. 2001b, UBA 2001b/. Der 
Grenzwert der Trinkwasser-VO hat überwiegend vorsorgenden Charakter und stützt sich 
nicht ausschließlich auf Toxizitätstests. 
Von einem Arbeitskreis in Österreich (AK CHÜZ Arbeitskreis Chemie Überwachung Ziele) 
zur Umsetzung der EG-WRRL wird für Oberflächengewässer eine Umweltqualitätsnorm von 
1 µg/l für Atrazin, von 0,2 µg/l für Diuron und von 0,2 µg/l für Isoproturon vorgeschlagen /AK 
CHÜZ 2003/. 
Grundsätzlich bleibt festzustellen, dass bei einigen Wirkstoffen die Bestimmungsgrenzen der 
Analytik zum Teil über den festgelegten rechtlichen oder sonstigen Vorgaben liegen. Dies 
führt in einigen Fällen zu einer Einschränkung der Aussagekraft von ermittelten Messwerten, 
insbesondere in Oberflächengewässern. 
 
Tabelle 4-44: Gewässerrelevante Regelungen und Vorgaben sowie Grenzwerte der Trink-













QZ-VO BW TVO  
Summe  
< 0,5 µg/l 
Atrazin  
 
ja Xa 0,1 T 0,1 T,A - - 0,1 
Bentazon  
 
nein - 70 A 0,1 T 0,1 0,1 0,1 
Chloridazon  
(Pyrazon) 
nein - 10 A,  
0,1 T 
- 0,1 0,1 0,1 
Chlortoluron nein - 0,4 A 
0,1 T 
- - - 0,1 
Dichlorprop-P  nein - 10 A 
0,1 T 
- 0,1 0,1 0,1 
Diuron  teilweise - 0,05 A 
0,1 T 
0,006 A - - 0,1 
Isoproturon  nein Xb 0,3 A 
0,1 T 
0,1 T - - 0,1 
Mecoprop-P  nein - 50 A 
0,1 T 
- 0,1 0,1 0,1 
Simazin 
 
ja Xb 0,1 T, A 0,06 A - - 0,1 
Terbutylazin  nein - 0,5 A 
0,1 T 
- - - 0,1 
Trifluralin  nein Xa 0,03 A 
0,1 T 
0,002 A - - 0,1 
Xa: Prioritäre Stoffe nach EG-Wasserrahmenrichtlinie mit Überprüfung zur Einordnung als gefährliche Stoffe; Xb: Prioritäre 
Stoffe nach EG-Wasserrahmenrichtlinie mit Einstufung als nicht gefährlich  
ZV-LAWA: Zielvorgaben Länder-Arbeitsgemeinschaft Wasser; Schutzgüter: A = Aquatische Lebensgemeinschaften, F = Fische-
rei, T = Trinkwasserversorgung /UBA 2001b/ 
ZV-IKSR: Zielvorgaben Internationale Kommission zum Schutz des Rheins (Aktionsprogramm Rhein) /UBA 2001b/  
QZ-VO Bund: Entwurf einer Verordnung des Bundes zur Verringerung der Gewässerverschmutzung und Programme und Quali-
tätsziele für bestimmte gefährliche Stoffe /UBA 2001b/ 
QZ-VO BW: Gewässerqualitätszielverordnung Baden-Württemberg /N.N. 2001b/ 
TVO: Trinkwasserverordnung /TinkwV 2001/ 
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Wirkungen 
Grundsätzlich gelten Herbizidwirkstoffe als kurzfristig wirkende Substanzen in Oberflächen-
gewässern /Beudert 1997/. Es sind aber auch chronische Wirkungen zu beobachten durch 
Verschiebung der Artenzusammensetzung in Richtung eines geringeren Anteils empfindli-
cher Arten. Diese Effekte konnten für Gewässer mit ökologischer Umlandbewirtschaftung mit 
geringem Herbizideinsatz nachgewiesen werden /UBA 2001c/. 
Atrazin gilt als Herbizidwirkstoff mit geringen akuten humantoxischen Wirkungen, erst bei 
hohen Konzentrationen kommt es zu allergischen Reaktionen /URömpp 2000/. Bei Einhal-
tung des Trinkwassergrenzwertes von 0,1 µg/l sind ca. 0,1 % der DTA-Mengen (Duldbare 
Tägliche Aufnahmemengen) erreicht /LUA NRW 1999/. Die Trinkwassergrenzwerte sind im 
Fall von Atrazin nicht überwiegend toxikologisch begründet, sondern werden als Vorsorge-
werte gesehen. Allerdings wird Atrazin von der US-EPA als possible human carcinogen 
eingestuft /MUNLV 2004/. 
Die akute Fischtoxizität von Atrazin liegt bei 3,5 bis 76 mg/l, die chronischen Wirkkonzentra-
tionen liegen bei 0,5 bis 1,0 mg/l /Fent 1998, URömpp 2000/. NOEC-Konzentrationen an 
Fischen werden mit ca. 0,02 mg/l angegeben /Fent 1998, Rippen 1987, Steinberg et al. 
1992/.  
Atrazin gilt als nicht leicht abbaubar, als stark algentoxisch (akute Effekte ab 0,1 mg/l) und 
als sehr stark toxisch gegen Pflanzen. Durch die Schädigung des Phytoplanktons hat Atrazin 
somit eine indirekte Schadwirkung auf das Zooplankton. Die niedrigste ökotoxisch relevante 
Konzentration wird mit 0,003 mg/l angegeben /Rippen 1987/. Bei Fent /1998/ werden Wirk-
konzentrationen von 0,001 bis 0,005 mg/l genannt. 
Diese Ergebnisse führten zu der Einstufung von Atrazin in WGK 2 nach Wasserhaushaltsge-
setz /VwVwS 1999/. 
Neben den akuten und chronischen gewässertoxischen Eigenschaften werden bei einigen 
Verbindungen aus der Gruppe der Triazine (Atrazin und Simazin) estrogene und antiestro-
gene Effekte und allgemein eine Beeinflussung des Steroidmetabolismus beobachtet /WWF 
1998/.  
Beim Diuron wird ebenfalls von einer geringen Warmblütertoxizität ausgegangen /URömpp 
2000/, allerdings kann es nach Angaben der US-EPA unter bestimmten Bedingungen Ge-
burtsschäden hervorrufen /MUNLV 2004/. Für das Diuron werden gewässertoxische Wirkun-
gen für Fische ab ca. 4,3 bis 200 mg/l (LC10, LC50), für Wirbellose ab ca. 0,16 bis 3,6 mg/l 
(LC50) und für Algen ab ca. 0,01 bis 0,02 mg/l (EC50) angegeben /Steinberg et al. 1992/. Be-
zogen auf die möglichen endokrinen Wirkungen gilt nach Einschätzung der EU-Kommission 
Diuron als Substanz mit einem dringenden Verdacht auf hormonähnliche Wirkungen /EU 
Kommission 1999/. 
Die akute Toxizität von Simazin ist eher gering, demgegenüber wird über eine signifikante 
Anreicherungsfähigkeit in der Nahrungskette berichtet. Die EU-Kommission stuft Diuron als 
Substanz mit einem dringenden Verdacht auf hormonähnliche Wirkungen ein /EU Kommissi-
on 1999/. Des Weiteren besteht nach der Bewertung der EU ein Verdacht auf eine krebser-
zeugende Wirkung beim Menschen /MUNLV 2004/. 
Das in sehr großen Mengen eingesetzte Isoproturon erzeugt akut toxische Effekte an Fi-
schen in Konzentrationen im mg-Bereich. Die LC50 liegt bei Fischen bei 56,6 mg/l, die EC50 
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von Daphnien wird mit 378 mg/l angegeben. Burhenne /2000/ nennt EC50-Werte für Fische 
von 37 bis 100 mg/l. Die LOEC für Daphnien liegt zwischen 0,32 (Reproduktion) und 40 mg/l 
(Mortalität). Im Unterschied hierzu wird über letale Effekte an Algen schon ab ca. 0,005 bis 
0,009 mg/l berichtet /Beudert 1997/. In der Zusammenstellung von Burhenne /2000/ werden 
Werte von 0,021 bis 0,084 mg/l (EC50) angegeben. 
Die EC/LC50-Werte für Mecoprop an Algen liegen bei 532 mg/l. Akut aquatische Wirkungen 
an Daphnien und Fischen werden erst ab Konzentrationen von über 100 mg/l beobachtet. 
Damit scheinen die toxikologischen Eigenschaften von Mecoprop relativ gering zu sein. 
Analog zu den Beobachtungen bei anderen organischen Schadstoffen weisen die Metaboli-
ten von einigen Herbizidwirkstoffen höhere Toxizitäten als die Ursprungssubstanzen auf. 
Ein Beispiel hierfür ist 3,4-Dichloranilin (3,4-DCA), das einerseits als Metabolit von Phenyl-
harnstoffherbiziden und andererseits durch Abwassereinleitungen infolge des Einsatzes bei 
der Farben- und Arzneimittelproduktion in die aquatischen Systeme eingetragen werden 
kann. 3,4-DCA wird zu 3,4-Dichloroacetanilid (3,4-DCAc) abgebaut, das wegen der struktu-
rellen Ähnlichkeit zum eindeutig antiandrogen wirkenden Flutamid (Cytostatikum) als antian-
drogen wirkend diskutiert wird /Stahlschmidt-Allner et al. 1997/. 
 
 
Herkunft, Aufkommen und Verteilung  
Bevor auf das Vorkommen in den einzelnen Matrices des aquatischen Systems eingegangen 
wird, sollen die wichtigsten Anwendungsarten der vorwiegend verwendeten Wirkstoffe be-
schrieben werden. Grundsätzlich können analog zu allen PSBM landwirtschaftliche und 
nicht-landwirtschaftliche Einsatzgebiete unterschieden werden. 
 
Zu den in Deutschland häufig eingesetzten Landwirtschaftsherbiziden gehören Chlortolu-
ron, Isoproturon, Bentazon und R-Mecoprop, allerdings ist die Spannweite der eingesetzten 
Mengen sehr hoch. Die Verteilungswege von Landwirtschaftsherbiziden laufen vor allem 
über den Boden in das Grundwasser (Versickerung u.a.) oder das Oberflächengewässer 
(Runoff, Drainagen, Abdrift u.a.).  
Als abschwemmgefährdete Wirkstoffe im Runoff werden die Phenoxysäuren (Dichlorprop, 
Mecoprop) genannt, wenig abschwemmgefährdet sind besser adsorbierbare Verbindungen 
wie Glyphosat und Trifluralin. Die Wirkstoffe Terbutylazin und Metamidophos werden insbe-
sondere in Sickerwasser und Drainagen verlagert /Bach et al. 2000/. 
Einträge in das Gewässer über die Abwasserentsorgung durch Landwirtschaftsherbizide sind 
grundsätzlich weniger bedeutend als bei den Urbanherbiziden (s.u.). Allerdings können unter 
bestimmten Bedingungen mit Herbiziden belastete Abflüsse von landwirtschaftlichen Be-
triebsflächen über die Mischkanalisation und die Kläranlage in das Gewässer gelangen. Ge-
mäß ihrem jahreszeitlich bedingten Einsatz weisen Landwirtschaftherbizide (z.B. Isoprotu-
ron) hierbei ausgeprägte Jahresgänge in Gewässern auf. 
Trotz eines Anwendungsverbotes sind die Landwirtschaftsherbizide Atrazin und Simazin 
und ihre Metaboliten auch heute noch oft in Wassermedien nachzuweisen /LAWA 2003/. 
Atrazin wird wegen der guten Wasserlöslichkeit und des schnellen Abbaus verglichen mit 
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dem noch besser wasserlöslichen Desethylatrazin, vorzugsweise vom Boden ins Grundwas-
ser verlagert. In der Vergangenheit waren Atrazin- bzw. Atrazinmetaboliten im Trinkwasser 
ein häufig beanstandeter Parameter /N.N. 2003b/. Für die Zukunft wird eine zurückgehende 
Relevanz postuliert und der Nachfolgewirkstoff Wirkstoff Terbutylazin häufiger in Gewässer- 
und Grundwasserproben erwartet. 
 
Außer in der Landwirtschaft werden Herbizide in erheblichen Mengen in nichtlandwirt-
schaftlichen Bereichen angewandt. Urbanherbizide werden im Vergleich zu den Landwirt-
schaftsherbiziden gleichmäßiger im Jahresverlauf eingesetzt und weisen deshalb geringer 
ausgeprägte Jahresverläufe in Gewässern auf. Typische Wirkstoffe sind das inzwischen ver-
botene Diuron und das Glyphosat (Ersatzwirkstoff für Diuron). Diuron wurde neben dem 
Obst-, Gemüse- und Weinanbau als Algizid in Farben und Überzügen und als Urbanherbizid 
angewendet, allerdings mit inzwischen merklich zurückgehender Bedeutung /Gerecke 2001/. 
Ein weiteres Herbizid - das R,S-Mecoprop - entsteht erst bei der photooxidativen Umset-
zung von Preventol, das als Biozid auf Flachdächern eingesetzt wird (s.u.). 
In England werden auf befestigten Flächen vorwiegend Triazine (Atrazin und Simazin), Phe-
nylharnstoffe (Isoproturon, Diuron), Substanzen der Phenoxygruppe (Mecoprop, 2,4-D) und 
Glyphosat eingesetzt /Revitt et al. 1999/. In Gewässerproben wurden hier zum Teil extrem 
hohe Werte an Diuron als Folge von Abschwemmungen von befestigten Flächen gemessen 
(siehe Tabelle 47 in Anhang A.2) /Revitt et al. 1999/.  
Diuron und Glyphosat werden ebenfalls in den USA eingesetzt, hier vorwiegend zur Un-
krautvernichtung auf Autobahnen. In Straßenabflüssen von Autobahnen in Kalifornien wur-
den Diuronkonzentrationen bis max. 10,78 µg/l gemessen /Huang et al. 2004/. 
Weitere Anwendung finden Herbizide bei der Behandlung von Gleisanlagen. Hierbei kamen 
in Deutschland bis 1982 Atrazin und Simazin, bis 1990 Bromacil und Hexazinon und bis 
1995 Diuron zur Verwendung. Gegenwärtig werden vorwiegend das Glyphosat und Glypho-
sat-trimesium eingesetzt /Bach et al. 2000/. In einigen Untersuchungen wurden vereinzelt 
beträchtlichen Mengen aus dieser Quelle in Grund- und Trinkwasserproben gefunden. 
 
Die eingesetzten Mengen an Urbanherbiziden sind in der Regel geringer als in der Landwirt-
schaft. Allgemein sind beim Abtrag von Herbiziden von befestigten Flächen die folgenden 
Einflussfaktoren entscheidend: 
• Niederschlagsgeschehen 
• Applikationsmodus (Menge und zeitliche Abfolge) 
• Stoffeigenschaften des Wirkstoffes (Adsorption u.a.)  
• Ausmaß der Transformationsprozesse (Photooxidation, Flüchtigkeit, biologischer Ab-






Vorkommen von ausgewählten Herbiziden in den verschiedenen Matrices des urbanen 
Wasserkreislaufes 
 
Bei der Ausbringung können Herbizide in die Atmosphäre eingetragen werden, wobei die 
Stoffeigenschaften des Wirkstoffes und dessen Stabilität gegen einen photokatalytischen 
und oxidativen Abbau entscheidend für die Verweilzeit sind. Bei vielen Herbiziden wird von 
einer kürzeren Verweildauer in der Atmosphäre ausgegangen; bei Austrag mit dem Nieder-
schlag liegt überwiegend eine nasse Deposition vor /Beudert 1997, Siebers et al. 1994/.  
Aus einer Zusammenstellung verschiedener Untersuchungen ermitteln Bach et al. /2000/ 
bundesweite Belastungsdaten aus der Atmosphäre. Für die verschiedenen Wirkstoffe wer-
den spezifische Frachten für das Atrazin von 0,024 bis 2,3 g/ha und Jahr, für das Terbutyla-
zin von 0,002 bis 0,11 g/ha und Jahr und für das Isoproturon von 0,16 bis 1,2 g/ha und Jahr 
angegeben.  
Um den Anteil der atmosphärischen Belastung von PSBM auf Oberflächengewässer für 
Deutschland abschätzen zu können, werden auf der Grundlage verschiedener Messpro-
gramme 0,5 bis 1,0 g/ha*a für die Summe an allen Wirkstoffen angenommen. Bei einer Ge-
wässerfläche von 0,5 Mio ha und einer Depositionsrate von 0,1 g/ha*a für einen Einzelwirk-
stoff ergibt sich ein Gesamteintrag von 50 kg/a. Nach Verdünnung mit dem oberirdischen 
Abfluss aus dem Bundesgebiet (100 Mrd. m³/a) lässt sich eine mittlere Konzentration im O-
berflächengewässer von 0,5 ng/l berechnen. Ungeachtet der großen räumlichen und saiso-
nalen Variabilität wird daher dem atmosphärischen Eintrag von PSBM in Oberflächengewäs-
ser nur eine geringe Bedeutung zugemessen /Bach et al. 2000/. 
 
In der Vergangenheit trugen die industriellen Direkteinleiter in hohem Maße zum Stoffein-
trag in Gewässer bei, da sie insbesondere Substanzen emittierten, für die in Deutschland 
zwar ein Anwendungsverbot, aber kein Produktionsverbot gilt. Zu Einträgen kann es hier 
entweder kontinuierlich durch genehmigte Abwassereinleitungen oder durch Betriebsstörun-
gen kommen /Beudert 1997, LUA 1999/.  
 
Mögliche Abträge von Herbiziden von befestigten Flächen bei Niederschlägen können von 
Dachflächen und Verkehrsflächen stammen.  
Bei Untersuchungen von niederschlagsbedingten Wirkstoffganglinien in Dachabläufen wur-
de ein deutlicher first-flush-Effekt  bei der Gruppe der Triazine (Atrazin und Metabolite) und 
der Acetamide (z.B. Alachlor) ermittelt /Bucheli et al. 1998a/. Die gesamte Ereignisfracht des 
Dachablaufes resultiert nahezu vollständig aus dem wash-out des Niederschlagswassers. Es 
findet keine nennenswerte trockene Deposition auf dem Dach in Trockenzeiten statt.  
In Dachabläufen einer schweizerischen Untersuchung wurden Atrazin, Terbutylatrazin und 
Desethylatrazin, Alachlor und 2,4-D gemessen, allerdings wurden erhöhte Atrazinkonzentra-
tionen nur bei wenigen Ereignissen gefunden /Zobrist et al. 2000/. 
Alle untersuchten Herbizide sind sehr wasserlöslich und werden damit mit der Abflusswelle 
transportiert. Es treten deutliche Unterschiede bei den Ganglinien von Flach- und Steildä-
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chern in Abhängigkeit von der Niederschlagsintensität auf. Flachdächer haben bei kleinen 
Regenereignissen eine Rückhaltewirkung, die zusammen mit dem anschließenden biologi-
schen Abbau eine Senke für Herbizide darstellt. Bei größeren Regenereignissen ist in der 
emittierten Ereignisfracht kein Unterschied zwischen den Dacharten festzustellen /Bucheli et 
al. 1998a/. 
In weiteren Versuchen mit Lysimetern konnte gezeigt werden, dass die potenzielle Verlage-
rung der betrachteten Wirkstoffe bei Versickerung von Dachabflüssen in das Grundwasser 
sehr schnell erfolgt. Verglichen mit möglichen Einträgen aus der Landwirtschaft in das 
Grundwasser werden die Einträge aus Dachabflüssen in gleichen Größenordnungen ange-
nommen. Diese Überlegungen gelten allerdings nur für die betrachteten, überwiegend gelöst 
vorliegenden Herbizide /Bucheli et al. 1998a/.  
Im Unterschied zu den bisher betrachteten Herbiziden stammt das Mecoprop nicht vollstän-
dig aus dem Regen, sondern vom Dachmaterial selbst. Hier ist die von Flachdächern abge-
tragene Fracht wesentlich höher als die zulaufende Stofffracht des Regenwassers /Bucheli et 
al. 1998b/. Als Ursache wird eine hydrolytische Zersetzung eines Zusatzstoffes (Preventol) 
zu dem Racematgemisch R,S-Mecoprop diskutiert. In mehreren Modellversuchen mit bitu-
menhaltigen Flachdachmaterialien konnte Mecoprop in deutlichen Mengen eluiert werden. 
Maßgebliche Einflussfaktoren waren die Temperatur, die biologische Aktivität, die Regenhö-
he und die Vorgeschichte vor dem Regenereignis. Auch die Dachart war ein wichtiger Ein-
flussfaktor. So stellte sich ein Gründach im Vergleich zum unbegrünten Dach als ungünstiger 
hinsichtlich der eluierten Mecoprop-Menge heraus, vermutlich begründet durch die höhere 
biologische Aktivität /Bucheli et al. 1998b/.  
Beim Vergleich der in Gewässer eingetragenen Fracht von Dachflächen und aus der Land-
wirtschaft wurden ungefähr gleich hohe Mecoprop-Frachten berechnet. Eine Untersuchung 
zur Ermittlung der Hauptquellen an Mecoprop im Gewässer (Greifensee, Schweiz) zeigte, 
dass die Abläufe der Kläranlagen (Mischsystem mit Ableitung von Dachabläufen im Regen-
wetterfall) zu den Hauptemittenten gehören. Da gleichzeitig überwiegend das Racematge-
misch R,S-Mecoprop gefunden wurde und Mecoprop in Landwirtschaft nur in der herbizidak-
tiven Form R-Mecoprop angewendet werden darf, ist dies ein weiterer Hinweis auf die große 
Bedeutung des Dachzusatzstoffes Preventol als Quelle für signifikante Mecoprop-
Belastungen in schweizerischen Gewässern /Bucheli et al. 1998b/. 
 
Weitere Erkenntnisse über die verschiedenen Aufkommenswege von Herbiziden ergeben 
sich aus Untersuchungen zu Quellen von Herbiziden in Oberflächengewässern. Hierbei 
dominieren je nach ortsspezifischen Randbedingungen diffuse Quellen (Runoff, Drainagen 
u.a.) oder punktuelle Quellen (z.B. Kläranlagenabläufe). Weiterhin sind die betrachteten 
Wirkstoffe und die gemessenen Konzentrationen sehr unterschiedlich, je nachdem in wel-
chem Jahr die Untersuchungen durchgeführt wurden, vor oder nach dem Wirksamwerden 
von Anwendungsverboten. 
In den Oberflächengewässern Rems, Nidda und Ruhr wurden von Seel et al. /1994 und 
1995/ Quellen von Herbizideinträgen untersucht. In allen Gewässern konnte Atrazin trotz des 
seit 1991 geltenden Anwendungsverbotes gefunden werden. Weiterhin wurde deutlich, dass 
das Auftreten von Herbiziden in Gewässern eindeutig mit den Aufbringungszeiträumen korre-
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liert. Über die möglichen Quellen werden für die drei untersuchten Gewässer deutliche Un-
terschiede beschrieben.  
Bei der Rems werden hauptsächlich Runoff-Prozesse, Drainagen und  Grundwasser für den 
Eintrag von Herbiziden verantwortlich gemacht. Für die Herbizidbelastungen in der Ruhr 
werden zwei Quellen, Runoff und Direktabtrag von befestigten Flächen, genannt. 
Im Einzugsgebiet der Nidda sind die Hofflächen an das Mischsystem angeschlossen; poten-
ziell von der Hoffläche abgespülte Herbizide gelangen also über die Kanalisation in die Klär-
anlage. Die Kläranlagenabläufe machen daher in diesem Einzugsgebiet einen signifikanten 
Teil der Herbizidbelastung aus. Insgesamt sind die Konzentrationen in der Nidda wesentlich 
höher als in der Rems. Die Autoren weisen auch auf den bislang wenig beachteten Einfluss 
von Mischwassereinleitungen hin /Seel et al. 1995/. Die Bedeutung dieses Eintragweges 
wird belegt durch extrem hohe PSBM-Konzentrationen in Mischwasserabflüssen, die stich-
probenartig im Kanal gemessen wurden. Es konnten in der Spitze Isoproturonkonzentratio-
nen bis zu 870 µg/l festgestellt werden. Während Regenwetter waren besonders hohe Diu-
ronkonzentrationen im Kanal auffällig, was als Hinweis für die Abschwemmung von Diuron 
von befestigten Flächen gewertet wird. Hohe Konzentrationen (Summe PSBM) in Regen-
wasserpfützen von Feldwegen bestätigen diesen Trend /Seel et al.1997/. 
 
Versuche zum potenziellen Rückhalt von Herbiziden wurden an einer Kläranlage im Ein-
zugsgebiet der Nidda durchgeführt. Mit Ausnahmen der Substanz Pendimethalin, hier wer-
den Adsorptionsvorgänge an den Schlamm vermutet, und Metamitron (vermutlich photooxi-
dative Prozesse vorherrschend) sind die gefundenen Werte zum Rückhalt von verschiede-
nen Herbiziden sehr gering (Tabelle 4-45) /Seel et al. 1994/. Dies zeigt, dass viele Herbizide 
nahezu unverändert den Klärprozess durchlaufen und im Ablauf der Kläranlage vorkommen. 
Für die Gruppe der Chlorphenoxyherbizide (z.B. Mecoprop) wurde von /Hill et al. 1986/ e-
benfalls ein geringer Rückhalt in Kläranlagen beobachtet. Zu ähnlichen Ergebnissen kamen 
Fischer et al. /1997/ beim Vergleich der mittleren Tagesfrachten (Isoproturon, Mecoprop, 
Diuron u.a.) im Zu- und Ablauf einer Teichkläranlage. In einer Untersuchung von Meakins et 
al. /1994/ wird ein höherer Rückhalt von Triazinen in Kläranlagen mit ca. 40 % angegeben. 
Ergänzend zu den Messungen sind in Tabelle 4-45 die Ergebnisse einer Modellrechnung 
von Bach et al. /2000/ aufgeführt. Auch bei Zugrundelegung dieses Ansatzes weisen viele 











Tabelle 4-45: Rückhalt von Pflanzenschutzmittelwirkstoffen in Kläranlagen 
Wirkstoff 
 
Anteil der Wirkstoffmenge, die in einer Kläranlage zurück-
gehalten wird (% der Zulaufmenge) 
 Messung  
/Seel et al. 1994/ 
Modellierung 
/Bach et al. 2000/ 
  
Atrazin  1 n.b.   
Bentazon  24 n.b.   
Diuron  0 9   
Isoproturon  15 n.b.   
Mecoprop-P  22 n.b.   
Metamitron  56   4   
Pendimethalin 98  73   
Simazin  22 3   
Terbutylazin  23 3   
n.b.: nicht bestimmt  
 
Nach einer Studie von Beudert /1997/ stammen die wichtigsten Pflanzenschutzmitteleinträge 
in die Gewässer des Weiherbachgebietes (Baden-Württemberg) von Abflüssen befestig-
ter Oberflächen (z.B. Hofabläufe, ländliche Wege) und von Abflüssen unbefestigter Flächen 
(z.B. Direktabfluss, Dränwasser). Bei Anschluss der befestigten Hofflächen an den Misch-
wasserkanal wird den Einträgen aus Kläranlagenabläufen ein besonderes Gewicht zuge-
messen. Dies betrifft insbesondere diejenigen Stoffgruppen, die als schwer biologisch ab-
baubar (z.B. Triazine) eingestuft werden. Andere Wirkstoffgruppen sind geringfügig besser 
abbaubar in Kläranlagen, z.B. Phenoxycarbonsäuren wie Mecoprop.  
Im Weiherbachgebiet wurden als Hauptursachen für hohe Konzentrationen in Oberflächen-
abflüssen von Hofflächen die Reinigung der Feldspritzen und die unsachgemäße Einleitung 
von Tankresten ermittelt. Appliziert wurden im Einzugsgebiet vorwiegend Isoproturon, Pen-
dimethalin und Metamitron. In Oberflächenabflüssen von überörtlichen Straßen und ländli-
chen Wegen wurden häufig Isoproturon und Atrazin gefunden. Die wichtigsten Einflussfakto-
ren für Herbizidbelastungen in Straßenabflüssen sind die Höhe und die Mechanismen der 
Akkumulation auf der Oberfläche, das Verhalten der Stoffe auf der Oberfläche zwischen De-
position und einem Niederschlagsereignis sowie die Charakteristik des Niederschlagsge-
schehens. Die wesentlichen Einträge auf Straßenflächen sind die atmosphärische Depositi-
on, die direkte Abdrift und Transport- und Tropfverluste /Beudert 1997/.  
Die Hauptanteile an Emissionsfrachten aus dem Weiherbachgebiet werden zu 87 % den 
Hofabläufen und zu 13 % den Straßenabläufen zugeordnet. Einträge aus Dachflächen, Drä-
nagen und Grundwasser sind von untergeordneter Bedeutung (< 1 %). In dieser Studie wur-
den potenzielle Einträge aus den Kläranlagenabläufen nicht untersucht. 
Ein Vergleich der Zielvorgaben für PSBM in Gewässern für aquatische Lebensgemeinschaf-
ten bzw. Trinkwasser-Nutzung mit den ermittelten Messwerten im Weiherbachgebiet zeigt, 
dass die Zielvorgaben vor allem für Isoproturon und auch für das seit einigen Jahren verbo-
tene Atrazin überschritten werden. Der Autor schlägt Maßnahmen in der Landwirtschaft vor, 
mit denen die Emissionen von Hofabläufen deutlich verringert werden sollen /Beudert 1997/. 
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Eine in Bayern durchgeführte Untersuchung an Kläranlagenabläufen von 1996 zeigte, dass 
beträchtliche Frachten von Kläranlagen in Gewässer eingetragen werden und unterschiedli-
che Herbizidwirkstoffe abhängig vom Einzugsgebiet auftreten /Nitschke und Schüssler 1998/. 
Aus einer Kläranlage mit einem urbanen Einzugsgebiet (180.000 E) wurden vorwiegend Diu-
ron (1.640 g/a) und Isoproturon (370 g/a) emittiert. In einem ländlichen Einzugsgebiet (3.500 
E) wird aus der Kläranlage überwiegend Isoproturon (700 g/a) emittiert, mit Belastungsspit-
zen während der Anwendungszeiträume. Ein weiteres Ergebnis der Studie ist, dass es trotz 
eines Anwendungsverbotes Hinweise auf die Applikation von Atrazin gibt /Nitschke und 
Schüssler 1998/. In einer weiteren Untersuchung in Bayern wurden Laborversuche zum Ab-
bau von PSBM in Kläranlagen durchgeführt. Während Isoproturon keinem Abbau unterliegt, 
wird Mecoprop nach einer längeren Adaptionszeit unter Laborbedingungen besser abgebaut 
/Nitschke et al. 1997/. 
   
Untersuchungen zu Quellen von PSBM in Gewässern in Nordrhein-Westfalen wurden von 
Scherer und Schlett /1995/, Linnenweber /1999/, LUA NRW /1999/ und Neumann et al. 
/2002/ durchgeführt. 
Signifikante Anteile der Gewässerbelastung der Ruhr und Wickede konnten in einem 1996 
durchgeführten Messprogramm den Punktquellen zugeordnet werden. Hier wurden bei Mes-
sungen im Kanal die Landwirtschaftsherbizide Terbutryn und Terbutylazin gefunden. In Ab-
läufen von Kläranlagen wurde Diuron gefunden, dessen Anwendung teilweise nicht mehr 
zugelassen ist /Linnenweber 1999/. 
In einem neueren Messprogramm in Oberflächengewässern in Nordrhein-Westfalen (Rhein, 
Ems, Weser, Maas) ergeben sich für die Mittelwerte von verschiedenen Herbizid-
Einzelstoffen (Mecoprop, Chloridazon, Diuron, Terbutylazin) in verschiedenen Fließgewäs-
sern Überschreitungen der Qualitätszielvorgaben nach der NRW-Gewässerqualitäts-
verordnung /Vogt 2002/. 
 
In Gewässern des Einzugsgebietes der Trinkwassertalsperre Haltern besteht wegen der 
Trinkwassernutzung eine besondere Notwendigkeit zur Verringerung von Pestizideinträgen. 
Hier wurden bereits Überschreitungen des Trinkwasser-Grenzwertes von 0,1 µg/l festgestellt. 
Ca. 30 % des Eintrages in Oberflächengewässer werden den Hofabläufen (direkt oder über 
Kläranlage) zugeordnet. Durch Messungen ist belegt, dass die Konzentrationen im Gewäs-
ser nach der Einleitung von Hofabläufen signifikant ansteigen. In Abläufen von Kläranlagen 
werden maximale Konzentrationen für Diuron bis 3 µg/l nachgewiesen. Durch verschiedene 
Verminderungsmaßnahmen sind bereits deutlich sinkende Gewässergehalte erkennbar, 
dennoch treten weiterhin Spitzenbelastungen im Anwendungszeitraum und nach Regener-
eignissen auf. Als Zwischenlösung wird zur Trinkwasseraufbereitung eine Aktivkohlefiltration 
angeordnet /Scherer und Schlett 1995/. 
 
Eine Übersicht über PSBM-Gehalte in Gewässern aus Nordrhein-Westfalen (Stand 1997) 
ist in einem Bericht des Landesumweltamtes LUA NRW /1999/ enthalten. Trotz tendenziell 
abnehmender Gehalte im Zeitraum 1988-1993 wird über eine regional vorkommende Über-
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schreitung der Gewässerzielvorgaben, vor allem in kleineren Gewässern, berichtet. Diese 
Problematik verschärft sich bei der Nutzung von Gewässern zu Trinkwasserzwecken; hier ist 
oft noch eine aufwendige Aufbereitung notwendig. Die höchste Belastung ist bei Mais- und 
Getreideherbiziden zu verzeichnen, deren Vorkommen in Gewässern häufig durch typische 
Jahresgänge gekennzeichnet ist. Atrazin und Simazin sind trotz bestehender Anwendungs-
verbote nachweisbar, ansonsten gefundene Wirkstoffe sind Terbutylazin (Nachfolger von 
Atrazin), Chlortoluron, Chloridazon und Mecoprop. 
Erhöhte Atrazin-Gehalte werden insbesondere für den Rhein angegeben; dessen Hauptbe-
lastung stammt zum Teil aus den Moselzuflüssen, die ihrerseits Frachten aus den noch zu-
gelassenen Herbizid-Anwendungen in Frankreich transportieren. In der Ruhr ist der Wirkstoff 
Diuron dominant; die Zielwerte der Arbeitsgemeinschaft der Wasserwerke an der Ruhr 
(AWWR) von 0,05 µg/l (90 % Perzentil) werden vereinzelt beim Diuron, Isoproturon und Me-
coprop überschritten.  
In der Wupper wurde das Wirkstoffspektrum bis 1991 bestimmt von industriellen Einleitern. 
So führten industrielle Einträge des Insektizids Isofenphos zu massiven ökotoxischen Effek-
ten in der Wupper; diese Einträge konnten allerdings bis 1997 deutlich reduziert werden 
/LUA NRW 1999/. 
Ausgehend von den Messungen in verschiedenen Gewässern in Nordrhein-Westfalen wur-
den Überlegungen zu möglichen Quellen von Herbizidbelastungen formuliert. Belastungen 
aus Diuron stammen überwiegend aus städtischen Einzugsgebieten mit einem hohen Einfa-
milienhausanteil. Weitere Quellen sind die Kläranlagenabläufe, allerdings sind die Konzent-
rationen in gemessenen Ablaufproben von 1995 bis 1997 rückläufig. Als Ursache für Einträ-
ge aus Urbanherbiziden werden illegal behandelte befestigte Flächen und ein fehlerhafter 
Umgang mit Wirkstoffen genannt. Im Unterschied zum Diuron stammt das Isoproturon über-
wiegend aus landwirtschaftlichen Anwendungen. Es gelangt bei Anschluss von Hofflächen 
an das Mischsystem auch über Kläranlagenabläufe in das Gewässer /LUA NRW 1999/.  
  
In einem weiteren Gewässermessprogramm (1998) aus Nordrhein-Westfalen wurden ne-
ben den Eintragspfaden Direktabfluss von unbefestigten Flächen, Hofflächenabflüssen und 
Kläranlagenabläufen auch die Regenwasserkanalauslässe und Mischwasserentlastun-
gen beprobt /Neumann et al. 2002/. Am Beispiel des Einzugsgebietes der beiden Gewässer 
Nette und Pletschbach wurden die Anteile der Belastungspfade ermittelt. Die gesamten 
emittierten Herbizidfrachten im Untersuchungszeitraum beliefen sich auf 4.656 g, dabei 
spielten die Insektizide und Fungizide mit 0,32 g und 9,82 g eine vergleichsweise geringe 
Rolle. Die Herbizide wurden zu 65,9 % aus Kläranlagenabläufen und zu 12,8 % aus Hofab-
läufen eingetragen. 19,8 % der emittierten Herbizidfracht stammte aus der Mischwasserent-
lastung, die siebenmal im Untersuchungszeitraum ansprang. Der Anteil der Mischwasserent-
lastung am emittierten Gesamtvolumen betrug 4,2 %, der Anteil an der gesamten Pestizid-
fracht 23,2 %. Dieses Ergebnis unterstreicht die mögliche Bedeutung der Mischwasserent-
lastung für Herbizideinträge in Gewässer /Neumann et al. 2002/. 
 
Im Gewässergütebericht von 2002 aus Nordrhein-Westfalen werden für den Rhein weiter 
sinkende Atrazingehalte (Bezugsjahr 1999-2000) festgestellt. Weitere Problemstoffe sind 
nach wie vor das Diuron und das Isoproturon /LUA NRW 2002/. 
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In Baden-Württemberg (Gewässer Seefelder Aach) sind aktuelle Messungen in Gewäs-
sern und Kläranlagenabläufen durchgeführt worden /Schlichtig et al. 2001, Schüle 2002/. 
Auch in diesem Messprogramm werden jahreszeitliche Schwankungen der Konzentrationen, 
abhängig von den Applikationszeiten, im Gewässer beobachtet; kleinere Gewässer weisen 
tendenziell höhere Pestizidgehalte auf. Analog zu anderen Ergebnissen stellen die Abläufe 
aus Kläranlagen einen wesentlichen Anteil der PSBM-Belastung des Gewässers Seefelder 
Aach dar. Bezogen auf Spitzenkonzentrationen im Gewässer - insbesondere bei Stichpro-
ben - sind auch diffuse Einträge aus der Landwirtschaft relevant. So wurden in einem Ge-
wässer in der Quellnähe bis 27,3 µg/l Pirimicarb gemessen; diese Belastung stammt vermut-
lich aus Abdriftvorgängen beim Aufbringen des Wirkstoffes. Diese unerwünschte Mitbehand-
lung der Gewässer tritt häufiger bei unsachgemäßer Anwendung der Wirkstoffe und dem 
Fehlen der Gewässerrandstreifen auf /Schlichtig et al. 2001/. Im Wirkstoffspektrum dominie-
ren Simazin, Isoproturon und Diuron, wobei das Diuron im Jahresverlauf in gleichmäßigeren 
Konzentrationen auftritt, was als Hinweis für überwiegend nicht landwirtschaftliche Einsatz-
gebiete gewertet wird. Im Einzugsbereich von Sonderkulturen treten auch verschiedene 
Wirkstoffe der Fungizide und der Insektizide (z.B. Pirimicarb) vermehrt auf.  
In halbtechnischen Versuchen zum Rückhalt und Sorptionsverhalten von Pestiziden in Klär-
anlagen konnte bei vielen Wirkstoffen keine wesentliche Elimination festgestellt werden 
(s.o.). Einzelne Wirkstoffe wiesen jedoch bedingt durch hohe log Ko/w-Werte eine deutliche 
Sorption an Belebtschlamm auf (z.B. Parathion und Pendimethalin). Dem biologischen Ab-
bau während der Klärwerkspassage wird wegen des hohen Angebots an leicht abbaubaren 
Kohlenstoffverbindungen in kommunalem Abwasser nur eine geringe Bedeutung zugemes-
sen. 
Neben den Maßnahmen zur Verringerung des Einsatzes von Pestiziden schlägt Schüle 
/2002/ verschiedene Methoden zur Behandlung von pflanzenschutzmittelhaltigem Abwasser 
vor (Aktivkohlefilter, UV-Ozon-Oxidation u.a.). Die potenzielle Notwendigkeit einer Behand-
lung wird unterstrichen durch extrem hohe Pestizidkonzentrationen in aufgefangenem 
Waschwasser von landwirtschaftlichen Betriebsflächen. In diesen Waschwässern wurden 
Wirkstoffgehalte von 2,5 bis 85.000 µg/l gefunden bei einem Mittelwert von 38.000 µg/l /Hoof 
1995, zitiert in Schüle 2002/. 
  
Eine Auswertung des Vorkommens von Pestiziden in deutschen Gewässern (1998-2000) 
wurde 2002 vom UBA vorgelegt und basiert auf dem LAWA-Messstellennetz in Deutschland 
/UBA 2002a/. Hiernach ist eine deutliche Reduktion der Gewässerkonzentrationen bei Atra-
zin, Simazin und Lindan zu beobachten. Gleichbleibende Gehalte werden für die Wirkstoffe 
Diuron und Isoproturon angegeben /UBA 2002a/. 
 
Untersuchungsprogramme zu Herbiziden in Gewässern wurden im europäischen Ausland 
aus Frankreich /Farrugia et al. 1999/ und der Schweiz /Buser et al. 1998b, Gerecke 2001/ 
durchgeführt. 
In Frankreich werden die Wirkstoffe Isoproturon und Atrazin vorwiegend in der Landwirt-
schaft und Diuron vorwiegend auf urbanen Flächen eingesetzt, Mecoprop wird in beiden 
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Einsatzgebieten verwendet. Messungen in zwei Gewässern zeigen, dass viele Herbizide in 
Konzentrationen über 0,1 µg/l vorkommen, wobei Diurongehalte in Gewässern bei 5 µg/l (20 
µg/l max) lagen. Auftretende Ganglinien in Gewässern sind nach diesen Untersuchungen 
stark abhängig vom Niederschlagsgeschehen /Farrugia et al. 1999/.  
 
In der Schweiz wurden die Ergebnisse einer Untersuchung zu Quellen von PSBM in Ge-
wässern publiziert /Gerecke 2001/. Am Beispiel des Greifensees wird den Herbizideinträgen 
aus Kläranlagenabläufen ein Anteil von 14 % zugeordnet; hier schienen andere Quellen im 
Vordergrund zu stehen. Der Autor betont, dass die Verteilung von Emissionsquellen stark 
abhängig vom Anteil des Anschlusses der Hofflächen an Kanalsystem und vom Entwässe-
rungssystem ist. 
In dieser Untersuchung wurden die Kläranlagenabläufe intensiv beprobt und es wurde aus 
dem zeitlichen Auftreten von bestimmten Wirkstoffen auf deren Herkunft geschlossen. Zu-
nächst wird die große Heterogenität bei der Auswertung von Konzentrationen in Kläranla-
genabläufen herausgestellt.  
Beim Atrazin konnte keine Erhöhung der Konzentration im Kläranlagenablauf bei Regenwet-
ter festgestellt werden; bei Trockenwetter sind die höchsten Spitzen zu verzeichnen. Dieses 
Verhalten deutet nach Meinung des Autors auf Herbizide hin, die überwiegend in Landwirt-
schaft eingesetzt werden (analog zu Isoproturon).  
Beim Wirkstoff Mecoprop ist neben dem Auftretenszeitpunkt das Vorkommen von bestimm-
ten chemischen Isomerenformen ein Hinweis auf die mögliche Herkunft. Mecoprop kann als 
Isomerengemisch (R,S-Form) oder in der reinen R-Form vorliegen, wobei letztere Variante 
gezielt produziert und als Herbizid in der Landwirtschaft eingesetzt wird. Im Unterschied da-
zu entsteht die R,S-Form bei der mikrobiologischen Umsetzung oder beim Abbau des in 
Dachmaterialien eingesetzten Preventols (s.o.). Das Konzentrationsverhältnis dieser beiden 
Formen in Kläranlagenabläufen lässt also tendenziell Aussagen über die möglichen Quellen 
von Mecoprop zu. In Ganglinien zu Mecoprop-Konzentrationen in Kläranlagenabläufen las-
sen sich zwei typische Fälle unterscheiden: Bei Trockenwetter findet sich deutlich mehr R-
Mecoprop im Abwasser, was als Hinweis für den erhöhten Eintrag von Mecoprop aus der 
Landwirtschaft gewertet wird. Bei Regenwetter wird wesentlich mehr R,S-Mecoprop in den 
Ablauf der Kläranlage transportiert, insbesondere nach längerer vorangegangener Sonnen-
scheindauer, was den Eintrag der Urbanflächen (Flachdächer) anzeigt. Insgesamt wurden 65 
% des Mecoprop-Inputs in den Greifensee den Kläranlagenabläufen zugeordnet, was den 
signifikanten Anteil dieser Punktquelle und damit möglicherweise auch der Mischwasserent-
lastung zeigt /Gerecke 2001/. 
Neben dem Vorkommen von Herbiziden in Kläranlagenabläufen wurden in der Arbeit von 
Gerecke /2001/ Untersuchungen zum potenziellen Abbau in Gewässern durchgeführt. Dabei 
zeigte sich, dass bestimmte Phenylharnstoffe (z.B. Diuron) in Seen durch die sog. indirekte 
Photooxidation abgebaut werden. Die Theorie geht dabei von der Bildung von Radikalen aus 
der organischen Substanz aus, die ihrerseits den Abbau vollziehen. Dem biologischen Ab-
bau von Phenylharnstoffen in Seen wird nur eine geringe Bedeutung zugemessen. 
In schweizerischen Seen wurde Mecoprop in Gehalten von 8 bis 45 ng/l gefunden, in der 
Nordssee nehmen diese Konzentrationen infolge Verdünnungseffekten bis auf 0,6 bis 2,7 
ng/l ab /Buser et al. 1998b/. 
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In einem Bericht der LAWA /1997/ über die Belastung von Grundwasser durch Pflanzen-
schutzmittel wurden Messprogramme der Bundesländer von 1990-1995 ausgewertet. 
Schwerpunktmäßig wurden Messungen in den Bundesländern Bayern, Baden-Württemberg, 
Nordrhein-Westfalen und Hessen durchgeführt. Grundsätzlich wurde eine höhere Belastung 
in allen Grundwässern als in Rohwässern zur Trinkwasseraufbereitung gefunden. Es wird 
ausdrücklich betont, dass die Vergleichbarkeit der Ergebnisse nicht immer gewährleistet ist. 
Die wichtigsten Einflussfaktoren sind die Auswahl der Messstellen, der Beobachtungszeit-
raum (Messturnus) und die Bestimmungs- und Auswertemethodik. Für das Aufkommen von 
PSBM in Grundwasser werden hydrogeologische Faktoren und Bodenverhältnisse als rele-
vant gesehen. Weiterhin hat die Landnutzung (landwirtschaftliche und nicht landwirtschaftli-
che) einen entscheidenden Einfluss.  
Von den ca. 50 analysierten Wirkstoffen sind häufig Atrazin und Simazin und deren Metaboli-
te gefunden worden. Hier zeigt sich das ubiquitäre Vorkommen der verbotenen Wirkstoffe 
analog zu den Belastungen in Kläranlagenabläufen und Oberflächengewässern. Weitere 
Wirkstoffe mit häufig positiven Resultaten sind Diuron, Bentazon, Mecoprop, Chlortoluron, 
Isoproturon und Lindan /LAWA 1997/. Diese Aussagen werden grundsätzlich auch im aktuel-
len LAWA-Bericht zur Grundwasserbeschaffenheit bestätigt /LAWA 2004/. Danach stagniert 
die bundesweite Belastung mit Pflanzenschutzmitteln für den Berichtszeitraum 1996-2000. 
Auch die genannten relevanten Wirkstoffe stimmen weitgehend mit denen aus dem Zeitraum 
1990-1995 überein. 
Neuere Daten zu Grundwasserbelastungen liegen auch aus Baden-Württemberg vor /LfU 
Baden-Württemberg 2000 und 2001/. Auch hier werden das nicht mehr zugelassene Atrazin 
und seine Metaboliten nachgewiesen. Darüber hinaus wird über positive Befunde für Benta-
zon, Diuron, Isoproturon und Mecoprop u.a. berichtet. Auch die bundesweite Erhebung von 
2001 zeigt ein wenig verändertes Bild bezogen auf die detektierten Wirkstoffe (Atrazinmeta-
boliten, Bromacil, Simazin, Diuron u.a.) /N.N. 2003b/. 
 
In den folgenden Abbildungen (Abbildung 4-28 bis Abbildung 4-31) werden die Aufkom-
mensdaten für die wichtigsten Herbizide in den verschiedenen Matrices des aquatischen 
Systems zusammengestellt.  
Das Atrazin und das Isoproturon sind überwiegend in der Landwirtschaft eingesetzte Herbi-
zidwirkstoffe. Atrazin wird trotz des Anwendungsverbotes in Deutschland in Oberflächenge-
wässern und Grundwasser gefunden, allerdings mit zurückgehender Tendenz. Die meisten 
Messprogramme sind in Hofabläufen und Abläufen von Kläranlagen durchgeführt worden. 
Dabei werden oft die Metaboliten von Atrazin (z.B. Desethylatrazin) mit betrachtet. 
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       bis 14,4 µg/ l
       bis 30 µg/ l
nicht bekannt
nicht bekannt
       bis 48 µg/ l
 
Abbildung 4-28: Aufkommen von Atrazin in verschiedenen Matrices. TW (Trinkwasser)/GW 
(Grundwasser) (n=5); Niederschlagswasser (n=8); Dachabfluss (n=2); Straßen-
/Hofabflüsse (n=5); Mischwasserentlastungsabfluss (n=1); Ablauf KA (n=15); 
Fließgewässer (n=15)  
 
Ein weiteres heute noch in großen Mengen (ca. 20 % aller in Deutschland abgesetzten Her-
bizidwirkstoffe) angewendetes Agrarherbizid mit ubiquitärem Vorkommen ist das Isoprotu-
ron. Es wird gegen einjährige Gräser sowie Unkräuter vor allem in Getreidekulturen einge-
setzt. Umfangreichere Messungen sind zu Oberflächengewässern und Abläufen aus Kläran-
lagen verfügbar. 
Wichtig bei der Bewertung der Aufkommensdaten ist, dass gerade Landwirtschaftsherbizide 
einem ausgeprägten Jahresgang unterworfen sind. Dies bedeutet, dass die dargestellten 
Konzentrationen sich häufig vorwiegend auf den Messzeitraum, der oft dem Applikationszeit-
raum entspricht, beziehen und nicht zwangsläufig diese Konzentrationen das ganze Jahr 
auftreten. 
259 














       bis 115 µg/l




Abbildung 4-29: Aufkommen von Isoproturon in verschiedenen Matrices. Niederschlagswasser 
(n=3); Straßen-/Hofabflüsse (n=5); Mischwasser (n=1); Schmutzwasser (n=1); 
Mischwasserentlastungsabfluss (n=1); Ablauf KA (n=17); Fließgewässer (n=12) 
 
Wesentlich gleichmäßiger treten die Urbanherbizide Diuron und Mecoprop in den aquati-
schen Matrices, vorwiegend in Oberflächengewässern und in Kläranlagenabläufen, auf. Ins-
besondere das Diuron, dessen Anwendung auf befestigten Flächen verboten ist, kommt wei-
terhin in Oberflächengewässern und Grundwässern vor.  
Mecoprop kann sowohl aus landwirtschaftlichen Quellen als auch von befestigten Flächen, 
z.B. Dachflächen, stammen. Es ist als Landwirtschaftherbizid zugelassen und wird oft in 
Grundwässern und Oberflächengewässern angetroffen. 
Für beide Substanzen gilt, dass bei Anschluss von befestigten Flächen, insbesondere Hof-
flächen, an die Kanalisation, die Mischwasserentlastung und die Kläranlagenabläufe wichtige 
Eintragspfade in Gewässer sein können. Da Diuron und Mecoprop im Vergleich zu den rei-
nen Agrarherbiziden gleichmäßiger vorkommen, können die dargestellten Konzentrationen 
eher als Durchschnittswerte über das Jahr angesehen werden.  
Ungeachtet dieser Annahme muss grundsätzlich auf die hohe Variabilität in den Messdaten 
für die betrachteten Wirkstoffe und deren Konzentrationen hingewiesen werden (siehe auch 
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nicht bekannt














Abbildung 4-30: Aufkommen von Diuron in verschiedenen Matrices. Niederschlagswasser 
(n=1); Straßen-/Hofabflüsse (n=4); Mischwasser (n=1); Schmutzwasser (n=1); 
Mischwasserentlastungsabfluss (n=1); Ablauf KA (n=18); Fließgewässer (n=18) 















       bis 500 µg/ l
nicht  bekannt
Einzelmessung: 19,2 µg/ l 
max. 0,1-0,2 µg/ l
Einzelmessung: < 0,15 µg/ l
max. 35,4 µg/ l
       bis 14,9 µg/ l
 
Abbildung 4-31: Aufkommen von Mecoprop in verschiedenen Matrices. Niederschlagswasser 
(n=2); Dachabfluss (n=1); Mischwasser (n=1); Schmutzwasser incl. Dichlorprop 





Die Gruppe der Herbizide besteht aus einer Vielzahl von Einzelverbindungen mit variieren-
den Stoffeigenschaften, Wirkungen, Aufkommensdaten und Verteilungswegen. 
Als wichtige Wirkstoffe haben sich das Isoproturon, das Atrazin, das Diuron und das Me-
coprop herausgestellt. Nach einer Bewertung der LAWA ist beim Atrazin eine rückläufige 
Tendenz anzunehmen, beim Mecoprop ist kein klarer Trend zu erkennen. Bei Diuron und 
Isoproturon zeichnen sich Probleme bei der Einhaltung der Gewässervorgaben ab /LAWA 
1998b/. 
Die ökotoxische Relevanz von Herbiziden in Fließgewässern ergibt sich vorwiegend indirekt 
durch ihre Pflanzentoxizität. Die akuten Wirkungen an Säugerorganismen sind in der Regel 
gering. 
Neben den Direkteinleitern (Produktionsstätten) sollten zukünftig auch mögliche Einträge aus 
den urbanen Systemen durch Indirekteinleiter (Formulierungsbetriebe) untersucht werden 
/LAWA 2003/. 
Eindeutig nachgewiesen werden konnte, dass Herbizide unter bestimmten Bedingungen 
(Anschluss Hofflächen an Mischwasserkanal; hohe Feldspritzendichte) in extrem hohen 
Konzentrationen in den Teilsystemen der urbanen Abwassersysteme vorkommen. Allerdings 
treten die Landwirtschaftsherbizide entsprechend dem Anwendungszeitraum in hohem Maße 
saisonal auf. Bei den Urbanherbiziden ist von einer gleichmäßigeren Belastung im Jahres-
verlauf auszugehen. 
 
Neben den Herbizidwirkstoffen sollten Insektizide mit betrachtet werden, da sie trotz geringe-
rer Aufkommenskonzentrationen häufig höhere ökotoxische Wirkungen als die Herbizide 
haben. Regional, z.B. in Weinanbaugebieten, können auch die Fungizidwirkstoffe in erhöh-
ten Konzentrationen im Abwassersystem und damit in den Gewässern auftauchen. 
 
Zukünftige Maßnahmen zur Minimierung der Herbizideinträge müssen einmal im Bereich der 
Landwirtschaft ansetzen durch  
• den Verzicht -wo möglich- auf chemischen Pflanzenschutz,  
• die Entwicklung hochselektiver Wirkstoffe, 
• die Einführung bzw. Verbesserung von Erosionsschutzmaßnahmen, 
• die Minimierung von Pflanzenschutzmittelaufwandsmengen sowie angepasste Aus-
bringungszeiten (z.B. bei hoher Bodenbedeckung),  
• die Anwendung guter fachlicher Praxis (Abstandsauflagen formulieren; Anlegen von 
Uferrandstreifen),  
• die Verlagerung der Arbeiten an Feldspritzgeräten auf unbefestigte Flächen und  
262 
• die Verwertung bzw. die Entsorgung der Oberflächenabflüsse von befestigten land-
wirtschaftlichen Betriebsflächen. 
 
Die Maßnahmen in der nicht landwirtschaftlichen Anwendung umfassen die Thematisie-
rung der Problematik zum sicheren und sachgerechten Umgang mit Herbiziden und die Be-
achtung der Anwendungsverbote auf befestigten Flächen. 
An möglichen Maßnahmen im Abwassersystem sind wegen der Löslichkeit und geringen 
Abbaubarkeit vieler Wirkstoffe auf der Kläranlage vorwiegend weitergehende Behandlungs-
maßnahmen (z.B. Aktivkohlefilter) denkbar. Untersuchungen zu diesem Aspekt liegen bis-
lang nur vereinzelt vor. 
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4.5.5 Nitrophenole  
 
Nitrophenole umfassen die Summe verschiedener Phenole bzw. Methylphenole, die mit Nit-
rogruppen versetzt sind. Es sind typische Luftschadstoffe, die aus Verbrennungsvorgängen, 
z.B. Autoabgasen, stammen und in der Atmosphäre durch Reaktionen von organischen 
leichtflüchtigen Verbindungen (z.B. Toluol) mit Stickoxiden gebildet werden können. Des 
Weiteren werden Nitrophenole in verschiedenen Branchen der Industrie, z.B. der Farbenher-
stellung, verwendet oder als Pestizid. Auf Grund der erhöhten Konzentrationen in der Atmo-
sphäre können Nitrophenole über Niederschläge bzw. Oberflächenabflüsse in die Abwasser-
entsorgungssysteme gelangen. 
Abbildung 4-32: Chemische Struktur von 2-Nitrophenol und 4-Nitrophenol 
 
Wichtige Stoffeigenschaftsgrößen 
Nitrophenole bestehen aus einem aromatischen Phenolsechsring, der an verschiedenen 
Positionen eine oder mehrere Nitrogruppen aufweist. Ebenso zählen zu den Nitrophenolen 
verschiedene methylierte Verbindungen.  
Die Nitrophenole lassen sich nach ihren Stoffeigenschaften grob in zwei Gruppen einteilen. 
Die sog. ortho-Nitrophenole (z.B. 2-Nitrophenol), bei denen die Nitrogruppe in direkter Nach-
barschaft zur Hydroxygruppe sitzt, können durch ihre intramolekularen Brückenbindungen 
kaum mit Wassermolekülen in Wechselwirkung treten. Dadurch ist die Wasserlöslichkeit die-
ser Verbindungsgruppe im Vergleich zu den anderen Nitrophenolen geringfügig verringert. In 
der zweiten Gruppe, para-Nitrophenole wie das 4-Nitrophenol oder Dinitrophenole, ist auf 
Grund der chemischen Struktur dieses Verhalten nicht möglich, so dass diese Gruppe inter-
molekulare Wasserstoffbrückenbindungen mit den Wassermolekülen eingeht und damit sehr 
gut wasserlöslich ist. Im Unterschied zu den otho-Nitrophenolen weisen diese Substanzen 
eine geringere Flüchtigkeit auf.  
Im Vergleich zu anderen organischen Umweltschadstoffen ist die Gesamtgruppe der 
Nitrophenole als sehr wasserlösliche Verbindungsklasse (Wasserlöslichkeit von 4-
Nitrophenol: 11,8 g/l) anzusehen /Tomei et al. 2003/. Alle Vertreter sind semipolar bis polar 
und neigen kaum zur Adsorption an Feststoffpartikel in der Wasserphase. Die log Kow-Werte 
von 2,18 bis 2,42 (4-Nitrophenol) zeigen eine geringe Adsorptionsneigung an Feststoffe an 
/Agency for Toxic Substances and Disease Registry, USA 1992/.  
Im Hinblick auf die biologische Abbaubarkeit in Wasser sind Untersuchungen zum 2- und 4-
Nitrophenol mit isolierten Mirkoorganismen und standardisierten Abbautests durchgeführt 






reichen. Häufig wird aber eine lag-Phase (meist mehrere Tage) bei den Abbauversuchen 
gefunden, die darauf hinweist, dass 2- und 4-Nitrophenol in der Klärwerkspassage vermutlich 
nicht biologisch abgebaut werden /Agency for Toxic Substances and Disease Registry, USA 
1992/. Wegen ihrer extrem guten Wasserlöslichkeit kann auch nicht von einer wesentlichen 
Entfernung in die Schlammphase ausgegangen werden. Allerdings existieren zum Rückhalt 
in kommunalen Kläranlagen keine Untersuchungen.  
Innerhalb der wenigen Messungen zu Nitrophenolen in Wassermatrices dominieren der Nie-
derschlag und die Oberflächenabflüsse; dabei werden häufig die Einzelverbindungen 2-
Nitrophenol (2-NP), 4-Nitrophenol (4-NP) und 2,4-Dinitrophenol (2,4-DNP) betrachtet. 
 
Rechtliche Regelungen und andere Vorgaben 
In den USA wurden Zielwerte für Fließgewässer zum Schutz von Süßwasserorganismen für 
2-Nitrophenol von 2,7 mg/l und für 4-Nitrophenol von 0,25 mg/l definiert /Sittig 1980, zitiert in 
Rippen 1987/.  
Nach einem Vorschlag der EPA wurden in den USA für Direkteinleiter maximale Konzentra-
tionen für 2-Nitrophenol von 0,1 mg/l und für 4-Nitrophenol von 0,5 mg/l vorgegeben /Reich 
und Campell 1985, zitiert in Rippen 1987/.  
Vor 1974 existierten in der UdSSR toxikologisch relevante Trinkwasser-Grenzwerte für 2-
Nitrophenol von < 0,06 mg/l und für 4-Nitrophenol < 0,02 mg/l /Sittig 1980, zitiert in Rippen 
1987/.  
Alle aufgeführten Werte liegen deutlich über den Gehalten, die in den Matrices des urbanen 
Wasserkreislaufes nachgewiesen werden (s.u.). 
 
Wirkungen 
2-Nitrophenol wird in WGK 1 (schwach wassergefährdend) eingestuft. Die NOEC-Werte für 
den Zebrabärbling liegen bei 0,032 bis 5 mg/l. Ökotoxikologisch relevante Konzentrationen 
betragen für 2-NP 0,01 mg/l /Steinberg et al. 1992/. Toxische Effekte an Bakterien aus Be-
lebtschlamm werden erst ab 150 bis 400 mg/l (EC50) gefunden /Rippen 1987/.  
NOEC-Konzentrationen für 4-Nitrophenol werden bei Fischen mit 1,0 mg/l (Regenbogenfo-
relle) und bei Daphnien mit < 0,15 mg/l (Schwimmfähigkeit) angegeben /Rippen 1987/. Fent 
/1998/ nennt NOEC-Werte in Gewässerorganismen ab 0,1 bis 5,0 mg/l. Die ökotoxikologisch 
relevante Konzentration wird mit 0,1 mg/l festgelegt /Steinberg et al.1992/. Entsprechend 
wird 4-NP in WGK 2 eingestuft. 
Für den Menschen gelten Nitrophenole als giftig. Mit zeitlicher Verzögerung kann es beim 
Einatmen zu einer intensiven Cyanose kommen /Römpp 1995/. Ferner werden Funde von 4-
NP im Urin beschrieben; dies wird auf eine erhöhte Exposition mit Pflanzenschutzmitteln (4-
NP Metabolit von Parathion) oder auf die Aufnahme von kontaminiertem Trinkwasser zu-
rückgeführt /Agency for Toxic Substances and Disease Registry, USA 1992/.  
Für alle Nitrophenole gilt, dass die Toxizität abhängig von der auftretenden Form ist (undis-
soziierte Formen sind toxikologisch bedeutsamer). Daher ist es für die Beurteilung wichtig, 
welcher pH-Wert in der betrachteten Umweltmatrix vorliegt.  
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Neben der akuten aquatischen Toxizität wird das Auftreten von Nitrophenolen im Zusam-
menhang mit Schäden an Pflanzen im Bereich der Waldschadensforschung diskutiert 
/Leuenberger et al. 1988b/. So konnten in Fichtennadeln in Österreich sehr hohe Konzentra-
tionen an 2-Nitrophenol und 4-Nitrophenol gefunden werden. Diese Gehalte waren beson-
ders hoch in Gebieten in der Nähe von Autobahnen /Weiss et al. 2001/. 
 
Herkunft, Aufkommen und Verteilung  
2-Nitrophenol wird eingesetzt als Zwischenprodukt bei der Erzeugung von Insektiziden und 
Farbstoffen. 4-Nitrophenol wird verwendet zur Herstellung von Arzneimitteln (z.B. Paraceta-
mol) oder als Fungizid bei der Lederherstellung. Weiterhin tritt das 4-Nitrophenol als Metabo-
lit von Insektiziden (z.B. Parathion) auf /Rippen 1987/. Dinitrophenole werden auch direkt als 
Insektizide und Herbizide eingesetzt /Leuenberger et al. 1988b/. Einige Trinitroverbindungen 
(Pikrinsäure TNT) finden in der Sprengstoffproduktion/-verarbeitung Verwendung. 
Der wichtigste Eintrag von Nitrophenolen stammt aus atmosphärischen Belastungen. Aus 
Benzol bzw. Toluol können in der Troposphäre durch Reaktion mit Stickoxiden und Hydroxy-
radikalen Nitrophenole bzw. Methylnitrophenole entstehen /Leuenberger et al. 1988b/. Fer-
ner können Nitrophenole durch Autoabgase und Emissionen aus Sondermüllverbrennungs-
anlagen in die Umweltsysteme gelangen. 
 
In Niederschlägen finden sich im Vergleich zu vielen anderen organischen Schadstoffen 
hohe Konzentrationen an Nitrophenolen. Durch Auswaschvorgänge in der Schicht zwischen 
den Wolken und der Oberfläche reichern sie sich im Niederschlag an und werden durch nas-
se Deposition auf die Oberflächen verfrachtet und dann abgespült. Die beschriebenen Vor-
gänge führen zusammen mit der hohen Wasserlöslichkeit dazu, dass bei Betrachtung von 
Abfluss-Konzentrationsganglinien von Oberflächenabflüssen deutliche first-flush-Effekte zu 
beobachten sind. Dabei sind die Anteile der Niederschlagsbelastung an der Belastung in 
Straßenabflüssen sehr hoch (> 50 % für 4-Nitrophenol, > 90 % für 2-Nitrophenol) 
/Herrmann et al. 1992/. Der first-flush-Verlauf, der bei Dach- und Straßenabflüssen gleicher-
maßen zu finden ist, bedeutet, dass zu Ereignisanfang sehr hohe Mengen abgespült werden 
(z.B. 7,4 µg/l 2,4-Dinitrophenol im Dachablauf), die im Ereignisverlauf deutlich abnehmen 
/Förster und Herrmann 1996b/. Bei Stoffen dieser Art wird analog zu anderen löslichen Stof-
fen (z.B. DOC, Chlorid) von einem materiallimitierten Stofftransportprozess im Oberflächen-
abfluss gesprochen /Förster und Herrmann 1996b, Hermann et al. 1992/. 
 
In den USA wurden in Oberflächenabflüssen 4-NP-Konzentrationen von 1 bis 19 µg/l ge-
funden. Allerdings konnten diese Werte nur in 4 von 15 ausgewerteten Messprogrammen in 
Städten nachgewiesen werden /Agency for Toxic Substances and Disease Registry, USA 
1992/.  
 
Im Unterschied zum Niederschlag und den Oberflächenabflüssen gibt es fast keine Daten 
zur Nitrophenolbelastung in Fließgewässern und Kläranlagen.  
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Durch ihre Herkunft sind Einträge in kommunale Kläranlagen aus industriellen Indirekteinlei-
tungen theoretisch denkbar. Die dabei zu berücksichtigenden Branchen sind die Pharma- 
und Farbenindustrie, Eisen- und Stahlverarbeitung und Gießereien. In häuslichem Schmutz-
wasser kann 4-Nitrophenol in geringem Ausmaß von menschlichen Ausscheidungen (Meta-
bolit s.o.) herrühren. 
Bei der Auswertung der Ablaufkonzentrationen von kommunalen Kläranlagen in den USA 
wurden geringe Nitrophenolbelastungen festgestellt. Die Summe aus 2-NP und 4-NP lag in 
der Regel unter 10 µg/l /Agency for Toxic Substances and Disease Registry, USA 1992/.  
In einer Untersuchung von Paxeus et al. /1992/ über Zu- und Ablaufbelastungen von schwe-
dischen Kläranlagen konnten 2-Nitrophenol und 4-Nitrophenol-Gehalte unterhalb der Be-
stimmungsgrenze detektiert werden.  




















Abbildung 4-33: Aufkommen von 4-Nitrophenol in verschiedenen Matrices. Niederschlagswas-




Die Nitrophenole sind eine Gruppe von organischen Verbindungen, die im Unterschied zu 
vielen anderen organischen Schadstoffen sehr wasserlöslich sind und damit in Wasserme-
dien überwiegend mit der gelösten Fraktion transportiert werden.  
Sie gelten als vorwiegend luftseitig transportierte Schadstoffe, die über die Atmosphäre auf 
Oberflächen gelangen und von dort bei Regenereignissen in Oberflächenabflüssen abge-
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spült werden. Aber auch durch ihre Verwendung in verschiedenen industriellen Bereichen 
sind Einträge in das Schmutzwasser über Indirekteinleiter grundsätzlich möglich. 
In Oberflächenabflüssen zeigen Nitrophenole deutlich first-flush-Effekte und analog zu ande-
ren löslichen Verbindungen (z.B. Chlorid) einen materiallimitierten Stoffabtrag; allerdings 
basieren diese Aussagen auf sehr wenigen Messprogrammen. 
Die Elimination von Nitrophenolen während der Regenwasserbehandlung und der Klär-
werkspassage ist wegen der hohen Wasserlöslichkeit und der vermutlich niedrigen Abbau-
barkeit als sehr gering einzuschätzen. 
Die Beurteilung der Relevanz für Fließgewässer, ist schwer möglich, da die Konzentrationen 
im Oberflächenabfluss (z.B. 4-Nitrophenol: 2,5 bis 48,7 µg/l) deutlich unter den bisher be-
schriebenen akuten aquatischen Schadwirkungen (z.B. 4-Nitrophenol: 100 bis 5.000 µg/l) 
liegen /Kern et al. 1992/. Hinzu kommt, dass für Fließgewässer und Kläranlagen nahezu kei-
ne Messwerte zur Nitrophenolbelastung vorliegen. 
Da Nitrophenole als sekundäre Luftschadstoffe gelten und bereits vereinzelt im Grundwasser 
gefunden wurden /Wiggering und Schenk 1999/, sollte diese Stoffgruppe weiter betrachtet 
werden. Insbesondere durch den Eintrag in Mischsysteme durch die Oberflächenabflüsse 
sollten auch Mischwasserabflüsse und Mischwasserentlastungen in zukünftige Untersu-
chungen mit einbezogen werden. 
268 
 






Zum Aufkommen von Humanarzneimitteln im Bundesgebiet gibt es nur wenige und zudem 
heterogene Daten. Die Haupterhebungsorte sind Apotheken; es werden Wirkstoffe unter-
schieden, die frei verfügbar sind und solche, die nach Rezept ausgegeben werden. Des Wei-
teren sind Wirkstoffe zu berücksichtigen, die über Krankenhausapotheken verabreicht wer-
den. In allen drei Bereichen kommen unterschiedliche Substanzgruppen zum Einsatz /Abbas 
et al. 2001/. Häufig werden verschiedene Wirkstoffe, z.B. Acetylsalicylsäure und Paraceta-
mol, einer Indikationsart (Schmerzmittel) zugeordnet. 
 
Trotz der unzureichenden Datenlage werden für einige Arzneimittel bundesweite Einsatz-
mengen benannt. So lag der geschätzte Verbrauch für Lipidsenker 1996 in Deutschland bei 
360 t/a und für Antibiotika bei 320 t/a /ATV-DVWK 2001a/. Es werden Wirkstoffe in sehr ho-
hen Mengen (z.B. das Analgetikum Acetylsalicylsäure 3.200 t/a) und in sehr geringen Men-
gen (z.B. das Cytostatikum Cyclophosphamid 0,4 t/a) eingesetzt /Kümmerer 2001b, Schrey 
und Wilhelm 1998, zitiert in Skark und Zullei-Seibert 2001/. Für einige Arzneimittel sind in 
einer neueren Zusammenstellung die Verkaufszahlen in Deutschland aufgeführt. Danach 
wurden 2001 ca. 87 t/a Carbamazepin, ca. 85 t/a Diclofenac und ca. 344 t/a Ibuprofen abge-
setzt /BLAC 2003/. 
 
Rechtliche Regelungen und andere Vorgaben 
 
Im Folgenden werden nur Regelungen aufgeführt, die im direkten oder indirekten Zusam-
menhang mit dem Aufkommen und den Auswirkungen von Humanarzneimitteln im aquati-
schen System wichtig sind. Hervorzuheben sind hierbei Regelungen, die die möglichen öko-
toxischen Wirkungen von Arzneimitteln behandeln. Ferner müssen im Einzelfall auch die 
Vorschriften des Chemikalienrechtes beachtet werden. 
Bei der Neuzulassung von Arzneimitteln werden mit der Novelle des Arzneimittelgesetzes 
(AMG) von 1999 im Einvernehmen mit dem Umweltbundesamt erstmals Auflagen zum 
Schutz der Umwelt formuliert. Allerdings fehlen nach Kümmerer /2001a/ bisher die Ausfüh-
rungsbestimmungen zu den Untersuchungsbedingungen der Prüfung. Auf EU-Ebene sind 
erstmals im Jahr 2004 in der Verordnung 726/2004/EG konkrete Vorgaben zur Berücksichti-
gung des Umweltverhaltens bei der Neuzulassung von Arzneimitteln genannt worden 
/Kolossa-Gehring et al. 2004/. Hierin ist die Umweltprüfung ausdrücklich in die Zulassungs-
verfahren aufgenommen worden. Gleichzeitig enthalten sind Regelungen zur Entsorgung 
nicht verwendeter Arzneimittel. Von der EMEA (Europäische Arzneimittelagentur) wurde e-
269 
benfalls im Jahr 2004 ein neuer Leitfaden zur Bewertung von Umweltauswirkungen vorge-
legt. Auf der Basis eines Schwellenwertes Trigger werden zwei Bewertungsverfahren un-
terschieden. Dieser Schwellenwert (PEC) liegt bei 0,01 µg/l. Die weiteren Bewertungsstufen 
erfolgen in Anlehnung an den PEC/PNEC-Ansatz /Kolossa-Gehring et al. 2004/. 
Insgesamt wird von verschiedener Seite gefordert, entsprechend den Regelungen bei den 
Tierarzneimitteln, auch die umwelttoxischen Auswirkungen verbindlich in das Bewertungs-
verfahren mit aufzunehmen.  
Weiterhin wird diskutiert, Grenzwerte für aufbereitetes Trinkwasser gemäß der Vorgehens-
weise bei den Pflanzenschutzmitteln festzulegen. Durch ihre überwiegend polare Struktur 
haben Humanarzneimittel das Potenzial, unter bestimmten Bedingungen auch ins Trinkwas-
ser zu gelangen /Heberer und Stan 1998/. Im Trinkwasserbereich wird von rechtlicher Seite 
mit dem Argument der Trinkwasserästhetik argumentiert. Auch wenn eine gesundheitliche 
Beeinträchtigung durch das Vorhandensein von Arzneimitteln in Trinkwasser nicht nachge-
wiesen werden kann, soll Trinkwasser nach den Vorgaben der DIN 2000 appetitanregend 
sein. Dies wäre für ein mit Arzneistoffen belastetes Trinkwasser nicht in vollem Umfang ge-
geben /Dieter und Schmidt 2004/. 
Weitere Überlegungen zur Festsetzung von Grenz- bzw. Richtwerten in Kläranlagenabläu-
fen oder Gewässern werden zur Zeit in Europa nicht angestellt.  
 
Wichtige Stoffeigenschaftsgrößen  
Wegen der Vielfalt der möglichen Wirkstoffe sind keine einheitlichen Aussagen möglich; viele 
Verbindungen werden entsprechend ihren erwünschten Wirkungen im Organismus (schnelle 
Ausscheidung über Urin nach Einnahme) als überwiegend wasserlösliche Komponenten 
synthetisiert. Darüber hinaus kann sich die Polarität durch die metabolischen Aktivitäten im 
menschlichen Körper (z.B. Bildung von Glucuroniden) erhöhen. Weiter metabolisiert werden 
Arzneimittel beim Abwasserreinigungsprozess.  
Arzneimittel sollen grundsätzlich möglichst lagerstabil und pH-stabil (Passage des Magens) 
sein. Diese Eigenschaften können bei Eintrag in das Wassersystem wegen der möglichen 
Persistenz von Nachteil sein. 
 
Wirkungen 
Erwünschte therapeutische Wirkungen und unerwünschte Nebenwirkungen am Menschen 
sind, abhängig von der Einsatzform, vielfältig und sollen im Folgenden nicht vorrangig be-
schrieben werden. Bei Einträgen in das Trinkwasser sind die Gehalte meist unter den hu-
mantherapeutisch begründeten Wirkschwellen, aus trinkwasserhygienischer Sicht wird das 
Trinkwasser aber als beeinträchtigt eingestuft /Heberer und Stan 1998/. 
Im Gegensatz zu humantoxischen Wirkungen sind sehr wenige Daten über mögliche ökoto-
xische Wirkungen bei Einträgen in aquatische Ökosysteme vorhanden. Im Vordergrund 
stehen zum einen akute bzw. chronische Wirkungen an den Gewässerorganismen und zum 
anderen die Bildung von Resistenzen bei vermehrtem Antibiotika-Einsatz. Ferner wird eini-
gen Arzneimitteln eine endokrine Wirkung zugeschrieben.  
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Bei der Ermittlung der ökotoxikologischen Daten werden oft methodische Probleme be-
schrieben, die eine Bewertung und einen Vergleich der Ergebnisse erschweren. So sind z.B. 
Wachstumshemmtests in Kläranlagen an den eingesetzten Organismen nicht angepasst an 
Arzneimittel. Weiterhin wird über völlig verschiedene Untersuchungsergebnisse im Vergleich 
unterschiedlicher Laboratorien berichtet. Als Beispiel sind in Tabelle 4-46 die EC50-Werte im 
Daphnien-Akuttest von zwei Laboratorien für verschiedene Pharmaka aufgeführt /Römbke et 
al. 1996/. 
 
Tabelle 4-46: Wirkung verschiedener Pharmaka im Daphnien-Akuttest (alle Angaben in mg/l) 
von zwei Laboratorien  /Römbke et al. 1996/ 
Substanz Substanzklasse Labor A: EC50 Labor B: EC50 
Acetylsalicylsäure Analgetikum 1.468 167,5 
Diazepam Psychopharmakum 4,3 13,9 
Propanolol HCl Betablocker 3,1 17,7 
 
Eine umfassende Zusammenstellung ökotoxischer Daten von Arzneimitteln wurde 2001 von 
Webb vorgelegt. Im Vordergrund stehen Untersuchungen zur akuten (letalen) Wirkung auf 
die Organismenarten Algen, Daphnien und Fische. Die Wirkkonzentrationen liegen bei 90 % 
der Befunde über 1 mg/l. Untersuchungen zu chronischen Wirkungen liegen bislang kaum 
vor. Die chronischen Wirkkonzentrationen sind im Allgemeinen geringer, aber wichtig für die 
Beurteilung möglicher Beeinträchtigungen von Gewässerorganismen /Webb 2001a/. 
In Brandenburg wurde eine umfassende Bewertung der ökotoxikologischen Relevanz von 
Humanarzneimitteln in Gewässern auf der Basis des PEC/PNEC-Ansatzes durchgeführt 
/LUA Brandenburg 2002b/. Das Verfahrensschema ist in Abbildung 4-34 wiedergegeben. 
Hierbei wurden aus Inputdaten - vorwiegend auf der Basis von Erhebungen der Verbrauch-
zahlen - Aufkommenskonzentrationen in Gewässern (PEC-Predicted-Environment-
Concentration) berechnet. Dabei gingen der Humanmetabolismus und die Eliminierbarkeit in 
Kläranlagen der jeweiligen Wirkstoffe ein. Zum Vergleich wurde - soweit Daten vorhanden - 
die Wirkkonzentration für die empfindlichste Gewässerspezies pro Arzneimittel ermittelt und 
durch Division mit einem Sicherheitsfaktor eine PNEC-Konzentration (Predicted-No-Effect-
Concentration) berechnet. Das gebildete PEC/PNEC Verhältnis lässt erste Aussagen zur 
Bewertung von Arzneimitteln in Gewässern zu und ist eine Gegenüberstellung abgeschätzter 
Expositionsdaten mit Prognosedaten möglicher Wirkungen. Dabei wird bei Werten über 1 
von einer hohen Relevanz ausgegangen /LUA Brandenburg 2002b/.  
Bei der Anwendung dieser Bewertungsmethodik werden von den Autoren vielfältige Ein-
schränkungen und Annahmen genannt (z.B. fehlende Berücksichtigung von möglichen Kom-
binationswirkungen). Dennoch ist es mit diesem Ansatz möglich, eine erste orientierende 
Bewertung von Arzneimittel in Gewässern vorzunehmen und im Zuge zu erwartender neuer 










Insgesamt bleibt bei der Bewertung von vielen Arzneimitteln die geringe Datenlage zu den 
ökotoxischen Wirkungen zu beklagen. Ferner ist sorgfältig zwischen dem humantherapeuti-
schem Nutzen und möglichen negativen Auswirkungen auf den Menschen (Trinkwasser) und 




Herkunft, Aufkommen und Verteilung  
Allgemein sind die wichtigsten Quellen von Humanarzneimitteln in Gewässern die punktuel-
len Einträge aus Kläranlagen und im Mischsystem aus Mischwasserentlastungen. In das 
Schmutzwasser gelangen Arzneimittel vor allem durch die menschlichen Ausscheidungen. 
Die illegale Entsorgung von Arzneimittelrestbeständen über die Toilette spielt eine geringere 
Rolle.  
In der Kläranlage sind Verbindungen zu unterscheiden, die gut (z.B. Acetylsalicylsäure), nur 
zum Teil (z.B. Ethinylestradiol) oder gering (z.B. Diclofenac) abbaubar sind. Weiterhin kön-
nen die in menschlichen Ausscheidungen enthaltenen Konjugate (z.B. Glucoronide) wieder 
zu den Ursprungssubstanzen abgebaut werden.  
In einer Untersuchung zum Abbau von Arzneimitteln in einer Kläranlage (300.000 EW) wur-
den Eliminationsleistungen zwischen 7 % bis über 90 % festgestellt, wobei viele Werte über 
60 % lagen /Ternes 1998a und 2000/. Auffällig war ein deutlicher Rückgang der Eliminations-
leistung der Kläranlage bei Mischwasserbelastung, bei einem Starkregenereignis über 2 d, 
zum Teil bis auf 0 %. Als wichtige Einflussfaktoren werden die Temperatur, die Verweilzeit 
und die Aktivität der Biomasse benannt.  
Der Einfluss der Abwassereinleitungen auf die Gehalte an Humanarzneimitteln in Oberflä-
chengewässern ist, wie ein Vergleich von Gewässern mit verschiedenem Abwasseranteil 
zeigt, signifikant /Heberer und Stan 1998/. Dabei weisen kleinere Gewässer mit hohem Ab-
wasseranteil höhere Arzneimittel-Konzentrationen als größere Gewässer (z.B. Rhein, Main) 
auf. In größeren Gewässern können im Einzelfall Einträge durch Produktionsbetriebe, z.B. 
bei Störfällen und Unfällen, von Belang sein. 
Bei einer potenziellen Adsorption an kommunalen Klärschlamm in der Kläranlage, ein Vor-
gang, der bei vielen wasserlöslichen Arzneiwirkstoffen nicht dominieren sollte, ist bei land-
wirtschaftlicher Verwertung ein Eintrag in den Boden und damit grundsätzlich in das 
Grundwasser möglich /Scrimshaw und Lester 2003/. In diesem Fall kann auch der Direktab-
trag aus dem Boden bei Starkregenereignissen unter bestimmten Bedingungen zu einer Be-
lastung des Gewässers führen. Untersuchungen zu solchen Verteilungswegen liegen bislang 
nicht vor. 
Neben Einleitungen aus den Haushalten sind die Abwässer von Krankenhäusern und Al-
tenheimen zu beachten. In Krankenhäusern werden häufig andere Wirkstoffe verabreicht, 
z.B. platinhaltige Cytostatica und Röntgenkontrastmittel. Inwieweit diese Einträge an leis-
tungsfähige größere Kläranlagen angeschlossen werden, ist offen /Kümmerer 2001a/. So 
zeigte eine Untersuchung von Oberdörfer et al. /2000/ einen deutlichen Einfluss eines Indi-
rekteinleiters (Krankenhaus) auf die Zusammensetzung des Kläranlagenzuflusses bei den 
Schmerzmitteln Phenacetin und Phenazon und dem Herz- und Kreislaufmittel Pentoxyfillin. 
 
Neben den Humanarzneimitteln können Tierarzneimittel bzw. pharmakologische wirksame 
Futtermittelzusatzstoffe in die aquatischen Systeme gelangen. Die Tierarzneimittel unter-
scheiden sich zum einen durch das eingesetzte Wirkstoffspektrum und zum anderen durch 
die möglichen Quellen und die Verteilungswege. In der folgenden Abbildung sind beide Arz-
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Abbildung 4-35: Quellen und Verteilung von Arzneimitteln (Human- und Tierarzneimittel) im 
urbanen Wasserkreislauf 
 
Die wichtigsten Wirkstoffgruppen bzw. Metaboliten der Humanarzneimittel mit bereits positi-
ven Befunden in kommunalem Abwasser, Abläufen von Kläranlagen, zum Teil in Oberflä-
chengewässern und Grundwasser bzw. Trinkwasser sind: 
 
Arzneimittelgruppe    Wirkstoffe 
Lipidsenker und Metabolite     (z.B. Clofibrate und Metabolit Clofibrinsäure) 
Analgetica/Antiphlogistika    (z.B. Diclofenac, Ibuprofen, Acetylsalicylsäure) 
Antibiotika      (z.B. Erythromycin, Chloramphenicol) 
Cytostatica      (z.B. Cyclophosphamid)  
Arzneimittel mit hormoneller Wirkung (z.B. Ethinylestradiol) 
Antiepileptica      (z.B. Carbamazepin) 
Betablocker      (z.B. Metoprolol, Betaxolol, Propanonol) 
Psychopharmaka     (z.B. Diazepam) 
 
Aus dieser Auflistung der Arzneimittelgruppen mit den verschiedensten Wirkstoffen, über 
deren Aufkommen und Verhalten sehr uneinheitliche Datenmengen vorliegen, ist zu erse-





werden können. Im Folgenden werden verschiedene Beispiele von Stoffgruppen behandelt, 
wobei neben Analysewerten aus Messprogrammen auch Schätzwerte, z.B. aus Modellrech-
nungen, unter Zugrundelegung von Verordnungszahlen, Stoffeigenschaftsgrößen und Ab-
wasserkennwerten /Khan und Ongerth 2001/ verwendet werden. 
 
 
Lipidsenker und Metaboliten (Clofibrat bzw. Clofibrinsäure, Sitosterol) 
 
Eine wichtige Gruppe von Humanarzneimitteln sind die sogenannten Lipidsenker, z.B. Clo-
fibrat bzw. Clofibrinsäure. 1993 wurden bundesweit 15 bis 21 t/a Clofibrat und 38 bis 57 t/a 
Bezafibrat verordnet /Stumpf et al. 1996a/.  
Das Clofibrat bzw. der Metabolit, die Clofibrinsäure, ist als eine der ersten Substanzen aus 
der Gruppe der Humanarzneimittel in Gewässer- und Grundwasserproben im Raum Berlin 
entdeckt worden /Stan et al. 1994, Heberer und Stan 1996, Stan und Heberer 1997, Heberer 





Abbildung 4-36: Chemische Struktur von Clofibrat 
 
Zahlreiche Untersuchungen in den Matrices Schmutzwasser, Ablauf der Kläranlage, Fließ-
gewässer und Grund- bzw. Trinkwasser zeigen sehr variierende Konzentrationen (siehe 
Abbildung 4-37 und Tabelle 51 in Anhang A.2). 
In Kläranlagen ist der Rückhalt von Clofibrinsäure unterschiedlich in Abhängigkeit von der 
Temperatur, aber insgesamt eher mäßig /Metzger et al. 2004/. Die Adsorption an Klär-
schlamm wird als gering, das Verlagerungspotenzial in Grundwasser als eher hoch einge-
schätzt /Skark und Zullei-Seibert 2001/. Untersuchungen in der Nordsee zeigen auch in 
flussmündungsweiten Regionen bereits Clofibrinsäuregehalte von 1 bis 2 ng/l /Buser et al. 
























Abbildung 4-37: Aufkommen von Clofibrinsäure in verschiedenen Matrices. Trinkwasser (TW) 
(n=8); Schmutzwasser (n=6); Ablauf Kläranlage (n=11); Fließgewässer (n=14)  
 
 
Zur Bewertung der Relevanz gibt es verschiedene Ansätze in der Literatur. Sattelberger 
/1999/ und Römbke et al. /2001/ vergleichen ökotoxikologische Daten für verschiedene Auf-
tretensformen des Clofibrats (z.B. Ethylester, Säure). Aus den EC50-Konzentrationen von 12 
bis 28,2 mg/l und chronischen Wirkkonzentrationen an Daphnien von 0,010 bis 5,4 mg/l wird 
ein PNEC-Wert von 0,0002 mg/l berechnet. Verglichen mit einem festgesetzten PEC-Wert 
(0,00175 mg/l) ergibt sich ein erhöhtes PEC/PNEC-Verhältnis von 8,75. Deshalb werden 
weitere notwendige Risikoanalysen vorgeschlagen /Römbke et al. 2001/. 
In brandenburgischen Oberflächengewässern wurde, orientiert an der Daphnientoxizität ein 
PEC/PNEC-Verhältnis von 1,8 berechnet. Zusammen mit der hohen Persistenz wird die Clo-
fibrinsäure als ein Wirkstoff mit Umweltrelevanz für Oberflächengewässer eingestuft /LUA 
Brandenburg 2002b/. 
Bei der Ausgangsverbindung  dem Clofibrat  wird eine mögliche hormonelle Wirkung 
durch die Strukturanalogie zum Antiandrogen Flutamid diskutiert /Kümmerer 2001a/. 
In einer Zusammenstellung der UMK-AG /1997/ zur Relevanz von Clofibrinsäure für die Klär-
schlammbelastung wurde die akute Säugertoxizität als mittel, die aquatische Ökotoxizität als 
gering (Fisch) bis hoch (Daphnien) angegeben. Die Einstufung erfolgte in Klasse III (Stoffe 
mit Informationsbedarf) wegen der unzureichenden Datenlage und den häufigen Positivbe-
funden in Gewässern /UMK-AG 1997/. 
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Sitosterol ist ein Phytosterin, das in vielen pflanzlichen Lebensmitteln vorkommt, aber auch 
als Lipidsenker in Pharmaka eingesetzt wird. So ist Sitosterol ein Inhaltsstoff von Holz, Hop-
fen, Mais und Kautschuk /Stumpf et al. 1996b/. Die Gruppe der Phytosterine umfasst natürli-
che Bestandteile von Pflanzen, die überwiegend über die Nahrung aufgenommen werden. 
Es können die zwei Hauptgruppen Flavanoide (z.B. Genistein, Coumestrol) und Lignane un-
terschieden werden.  
Auf mögliche endokrine Wirkungen von Sitosterol deutet eine Vitellogeninproduktion im Fisch 
ab 10 µg/l hin /ATV-DVWK IG-5.4 2002/. Des Weiteren wird bei der Gabe von Sitosterol im 
Trinkwasser (60 µg/l) eine schwach estrogene Wirkung an Ratten induziert /Stumpf et al. 
1996b/. 
Für die Gruppe der Phytoestrogene gibt es Hinweise auf endokrine Wirkungen bei der Auf-
nahme bei Mensch und Tier /UBA 2001a/. Die estrogenen Wirkungen werden allerdings äu-
ßerst kontrovers diskutiert. Für die Risikobewertung der Phytoestrogene wichtig sind Exposi-
tionsdaten und Wirkungsdaten, die innerhalb der Stoffgruppe extrem unterschiedlich und 
speziesabhängig sind. Als besonders kritisch werden Risikoabschätzungen durch den direk-
ten Vergleich von in vitro-Testsystemen gesehen /UBA 2001a/. 
Metabolite können allgemein völlig andere Wirkungen als die Ausgangssubstanzen haben. 
So ist beispielsweise der Wirkstoff β-Sitosterol als schwach endokrin wirksam eingestuft, 
während bei einem Metaboliten, dem Androstra-1,4-dien-3,17-dion, eine deutlich höhere an-
drogene Wirkung diskutiert wird. Inwieweit diese Metabolite z.B. bei biologischen Prozessen 
in der Kläranlage entstehen, ist gegenwärtig völlig offen /Stahlschmidt-Allner et al. 1997/.  
Festgestellte Sitosterol-Konzentrationen in Kläranlagen sind vermutlich eher auf natürliche 
Quellen (z.B. Holz) als auf Pharmaka zurückzuführen, da die Einsatzmengen von Sitosterol 
als Arzneimittel relativ gering sind. In diesem Zusammenhang werden die Auswirkungen von 
Zellstoffabwässern auf Fischpopulationen (Maskulinisierungseffekte) diskutiert, denn diese 
Abwässer enthalten ein sog. Tall-Öl, dessen Sterolfraktion zu 85 % aus Sitosterol besteht 
/Römbke et al. 1996/. 
Die Eliminationsleistungen in Kläranlagen liegen bei ca. 58 % /Stumpf et al. 1996b/. Es wird 
eine deutliche Anreicherung von Sitosterol im Klärschlamm in Kläranlagen angenommen, 
denn es wurde kein Hinweis auf Strippungs- und biologische Abbauprozesse gefunden. Der 
Rückhalt wird nahezu vollständig durch Verlagerung in den Schlamm erreicht /Nguyen et al. 
1995/. 
Als Ursache für positive Befunde in Trinkwasserproben werden natürliche Quellen genannt; 
für den Menschen wird im Vergleich zu Belastungen aus anderen Lebensmitteln von einer 









Die Bewertung der zwei aufgeführten Lipidsenker kann auf Grund fehlender Daten nicht ab-
schließend vorgenommen werden.  
 
Beim Sitosterol werden einige Wirkungen - insbesondere schwach endokrine Wirkungen - 
beschrieben. Obwohl ein Vorkommen in Trinkwasser nachweisbar ist, werden diese Gehalte 
überwiegend natürlichen Quellen zugeordnet. Die Konzentrationen (ng-Bereich) liegen weit 
unter denjenigen Werten, die auf endokrine Wirkungen (µg-Bereich) hinweisen, deshalb wird 
das humantoxische Potenzial durch Trinkwasser als gering eingestuft. Andere Aufnahme-
pfade (z.B. Sojalebensmittel) werden als bedeutender eingeschätzt. Offen bleibt die Auswir-
kung auf die Gewässerökologie, besonders bei Einleitung von hoch belasteten Abwässern 
(z.B. Zellstoffindustrie) /Stumpf et al. 1996b/. 
Insgesamt fehlen weiterhin Daten zum Vorkommen und zur Wirkung von Phytoestrogenen 
und deren Vertreter Sitosterol in Umwelt und Nahrung. Damit ist eine Bewertung zum poten-
ziellen Risiko von abwasserrelevanten Emissionen, gerade im Vergleich zu anderen Um-
weltchemikalien, gegenwärtig nicht möglich. 
 
Die meisten Aufkommensdaten existieren zur Clofibrinsäure als Metabolit von mehreren 
Lipidsenkern (Clofibrat, Etofibrat u.a.). Die Umweltrelevanz dieser Verbindung ergibt sich 
vorwiegend aus der beachtlichen Toxizität gegenüber aquatischen Gewässerorganismen 
und aus der Persistenz. Darüber hinaus kann die Clofibrinsäure als Indikatorsubstanz für 
Arzneimittelbelastungen in Oberflächengewässern und Grundwässern angesehen werden.  
Es ist eine deutliche Abnahme der Konzentrationen vom Schmutzwasser über den Ablauf 
der Kläranlage, die Fließgewässer bis hin zum Trinkwasser zu verzeichnen. In Trinkwasser 
werden vereinzelt signifikante Clofibrinsäurebelastungen bis 170 ng/l gemessen, was auf 
einen geringen Rückhalt bei der Trinkwasseraufbereitung hindeutet. Die lokal erhöhten Ge-
halte im Grundwasser weisen auf die geringen Rückhaltekapazitäten im Boden hin. Dies ist 
ein Effekt, der sich auch in halbtechnischen Säulenversuchen nachweisen lässt /Heberer 
2002/.  
Die humantoxische Relevanz von Clofibrinsäure im Trinkwasser wird trotz teilweise hoher 
Konzentrationen als gering eingeschätzt. 
 
 
Analgetika, Antiphlogistika, Antirheumatika und Metaboliten 
 
In der Gruppe der Analgetika, Antiphlogistika und Antirheumatika existieren die meisten Un-
tersuchungen zum Diclofenac, zum Ibuprofen und zur Acetylsalicylsäure (ASS). Alle 
Wirkstoffe werden in sehr großen Mengen verabreicht und sind in Apotheken frei verfügbar; 
ihr Vorkommen in Abwasser und zum Teil in Fließgewässern gilt deshalb als ubiquitär. Wäh-









/Stumpf et al 1996a/, stiegen die eingesetzten Mengen bis 1998 auf 60 t/a Diclofenac und 







Abbildung 4-38: Chemische Struktur von Diclofenac und Acetylsalicylsäure 
 
Am Beispiel des Diclofenacs sind die Aufkommensdaten in den einzelnen Matrices in 
Abbildung 4-39 dargestellt (siehe auch Tabelle 52 in Anhang A.2).  

















Abbildung 4-39: Aufkommen von Diclofenac in verschiedenen Matrices. Trinkwasser (TW) 
(n=4); Schmutzwasser (n=6); Ablauf KA (n=11); Fließgewässer (n=12)  
 
Für Diclofenac wird eine moderate aquatische Toxizität berichtet (Daphnien: EC50: 37 mg/l; 
EC0: 18 mg/l; Fischen: LC50 214 mg/l) /Biochemie 1999, zitiert in LUA Brandenburg 2002b/.  
Über toxische Effekte an Geierpopulationen wird aus Indien bereichtet. Dort wird Diclofenac 
als Tierarzneimittel eingesetzt. Bei der Aufnahme behandelter Tiere durch die Geier sterben 
diese an Nierenversagen /Oaks et al. 2004, zitiert in Kolossa et al. 2004/. 
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Englische Autoren leiten aus einer PEC-Konzentration von 0,8 µg/l und einem PNEC-Wert 
von 138,74 µg/l ein PEC/PNEC-Verhältnis von 0,01 µg/l für Diclofenac ab, das damit weit 
unter dem vielfach vorgeschlagenen Richtwert von 1 liegt. 
In Kläranlagen wird die Abbauleistung von Diclofenac als moderat und das Adsorptionsver-
mögen an Klärschlamm als gering eingeschätzt /Metzger et al. 2004/. Das Aufkommen in 
Kläranlagen unterliegt einem deutlichen Jahresgang, da im Winter erheblich höhere Mengen 
Diclofenac verabreicht werden /Heberer 2002/. Das Verlagerungspotenzial in Grundwasser 
wird als gering bezeichnet /Skark und Zullei-Seibert 2001/.  
In halbtechnischen Versuchen auf Kläranlagen wurden unterschiedliche Rückhalteleistungen 
für Diclofenac gefunden. Diclofenac konnte unter den gewählten Versuchsbedingungen nur 
zu einem geringen Anteil abgebaut werden (ca. 5 %) /Zwiener und Frimmel 2003/.  
Mit Hilfe von Modellberechnungen werden in England ebenfalls sehr geringe Rückhalteleis-
tungen von Diclofenac in Kläranlagen (1,87 %) ermittelt /Jones et al. 2002/. 
Diclofenac wird in schweizerischen Oberflächengewässern in signifikanten Konzentrationen 
detektiert. Es wurde ein deutlicher Abbau des Diclofenacs in einem See festgestellt, was auf 
eine mögliche Photodegradation zurückgeführt wird /Buser et al. 1998a/.  
Untersuchungen zum Verhalten von Diclofenac in der Bodenpassage deuten auf einen 
Rückhalt vornehmlich durch Sorption und Abbau hin. Dies wird auch als Ursache für die Tat-
sache gesehen, dass Diclofenac nur in geringem Ausmaß in Grundwasser gefunden wird 
/Heberer 2002/. 
 
Für Ibuprofen wird der Abbau in Kläranlagen als hoch und das Verlagerungspotenzial in 
Grundwasser als gering eingeschätzt /Skark und Zullei-Seibert 2001, Metzger et al. 2004, 
Carballa et al. 2004/. Dies wird bestätigt durch geringe Konzentrationen an Ibuprofen im 
Grundwasser /Rohwedder und Friesel 2004/. 
Beim Ibuprofen wird eine höhere Rückhalteleistung (ca. 40 %) in halbtechnischen Versuchen 
als beim Diclofenac auf Kläranlagen festgestellt /Zwiener und Frimmel 2003/. Der hohe 
Rückhalt von Ibuprofen ist möglicherweise auf eine Anreicherung im Klärschlamm zurückzu-
führen. In einer englischen Studie werden Ibuprofen-Konzentrationen im Klärschlamm von 
0,1 bis 24,2 mg/kg TS angegeben, basierend auf theoretischen Annahmen zum Stoffverhal-
ten und zu Einsatzmengen /Jones et al. 2002/. In Messungen in Klärschlämmen aus Ham-
burg wurden deutlich niedrigere Ibuprofen-Konzentrationen (0,029 mg/kg TS) festgestellt 
/BLAC 2003/. 
In Oberflächengewässern werden grundsätzlich geringere Konzentrationen als in Abläufen 
von Kläranlagen gefunden. Hier werden neben dem Ibuprofen auch die Metaboliten (OH-
Ibuprofen und Carboxy-Ibuprofen) detektiert /Gross et al. 2004/. 
Zu möglichen ökotoxischen Wirkungen sind nur sehr wenige Daten vorhanden. Lediglich 
akute Wirkungen von Ibuprofen auf verschiedene Gewässerorganismen wurden von Webb 
/2001a und b/ berichtet; diese lagen bei 7,1 bis 173 mg/l. Die NOEC-Konzentration für I-
buprofen liegt bei Daphnien bei 3 mg/l, die EC50 bei 9,06 bis 11 mg/l /Halling-Sorensen et al. 
1997, Ternes et al. 1999, zitiert in LUA Brandenburg 2002b/. An Fischen werden LC50-Werte 
von 173 mg/l und NOEC-Werte von 10 mg/l gefunden /Halling-Sorensen et al. 1997, zitiert in 
LUA Brandenburg 2002b/. Das in Brandenburg ermittelte PEC/PNEC Verhältnis beläuft sich 
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auf 0,0014, damit schließen die Autoren eine akut schädliche Wirkung auf aquatische Orga-
nismen aus /LUA Brandenburg 2002b/. In der gleichen Studie wird aber von einem hohen 
Bioakkumulationspotenzial auf Grund der log Pow-Werte von 3,5 bis 4,5 ausgegangen /LUA 
Brandenburg 2002b/. 
 
In halbtechnischen Batch-Versuchen zur Nachbildung der Prozesse der Abwasserreinigung 
konnte ein deutlicher Abbau von Acetylsalicylsäure (ASS) (70 % nach 24 h) nachgewiesen 
werden /Ternes et al. 1998b/. Die Metabolite von ASS - die Gentisinsäure und die Hippur-
säure - sind nicht in feststellbaren Konzentrationen im Ablauf der Kläranlage zu finden. Ihre 
Abbaubarkeit wird noch höher eingeschätzt /LUA Brandenburg 2002b/. Auch Skark und Zul-
lei-Seibert /2001/ schätzen den Abbau von ASS in Kläranlagen als hoch und das Verlage-
rungspotenzial in Grundwasser als gering ein. 
An Daphnien werden EC50-Werte von 61 bis 68 mg/l ermittelt /Stuer-Lauridsen et al. 2000, 
zitiert in LUA Brandenburg 2002b/. In Fischembryonen wird eine EC50 von 37 mg/l und in 
Bakterien eine EC0 von 8 mg/l gefunden /Ternes et al. 1999, zitiert in LUA Brandenburg 
2002b/. 
Bei der Beurteilung der Relevanz von ASS nach dem PEC/PNEC Ansatz ermittelten Römbke 
et al. /1996 und 2001/ einen PEC-Wert von < 0,34 µg/l und entsprechend der LC50-
Konzentration von 167,5 mg/l einen PNEC-Wert von 167,5 µg/l. Das resultierende 
PEC/PNEC-Verhältnis von 0,002 gibt gegenwärtig keine Hinweise auf eine Gefährdung. 
Auch nach einer Studie aus England weisen niedrige PEC/PNEC-Verhältnisse (0,01) auf 
eine geringes ökotoxisches Potenzial von ASS in aquatischen Systemen hin /Jones et al. 
2002/. Trotzdem wird wegen der hohen Einsatzmengen eine Aufnahme in Monito-
ringprogramme empfohlen. Als wichtig wird auch der Metabolit von ASS, die Salicylsäure, 




Aufgrund eines ermittelten PEC/PNEC Verhältnisses von 0,013 und eines effizienten Hu-
manmetabolismus wird derzeit kein Risiko für Diclofenac in der aquatischen Umwelt ange-
nommen /LUA Brandenburg 2002b/.  
Obwohl Ibuprofen niedrige PEC/PNEC Verhältnisse aufweist und damit von einer geringen 
akuten Schädlichkeit für Gewässerorganismen ausgegangen werden kann, ist wegen der 
hohen Bioakkumulationstendenz ein Erreichen kritischer Wirkschwellen nicht auszuschließen 
/LUA Brandenburg 2002b/. 
Wegen der geringen Ausscheidung von ASS, der hohen Eliminationsrate in Kläranlagen und 
der moderaten Toxizität ist derzeit von keinen akuten Schäden in Gewässern auszugehen 
/LUA Brandenburg 2002b, Ternes et al. 2004/. 
Insgesamt stützen sich diese Annahmen auf sehr wenige Daten zu ökotoxischen Wirkungen, 
weshalb wegen der sehr hohen Einsatzmengen zu fordern ist, diese Substanzen weiterhin in 




Antibiotika und Metaboliten 
 
Die große Gruppe der Humanantibiotika umfasst eine Vielzahl von Einzelwirkstoffen bzw. 
Wirkstoffgruppen. Hierbei zählen die ß-Lactame (z.B. Penicilline), die Makrolide (z.B. E-
rythromycin), die Chinolone (z.B. Ciprofloxacin) und die Tetracyline zu den am meisten ein-
gesetzten Wirkstoffgruppen. Alle Verbindungen unterscheiden sich hinsichtlich der Einsatzart 
und -menge, der Stoffeigenschaften und des Aufkommens. So gelten die ß-Lactame grund-
sätzlich als besser abbaubar als andere Antibiotikawirkstoffe, weshalb in vielen Messpro-
gramme überwiegend Wirkstoffe aus der Gruppe der Makrolide und der Chinolone gefunden 
werden. Allen gemeinsam ist die potenzielle Bildung von Resistenzen, die neben der akuten 
bzw. chronischen Ökotoxizität als die wichtigste Auswirkung von Antibiotika auf das aquati-
sche System bezeichnet wird.  
 
Zum Vorkommen von Erythromycin bzw. des Metaboliten Erythromycin-H2O, der unter 
Wasserabspaltung des Moleküls vermutlich schon im menschlichen Magen entsteht, gibt es 
einige Publikationen (siehe Tabelle 53 in Anhang A.2) /Hirsch 1998/. 
Akute Wirkungen von Erythromycin auf Gewässerorganismen werden bei Konzentrationen 
zwischen 80 und 818 mg/l festgestellt; sie liegen damit grundsätzlich weit über den gefunde-
nen Konzentrationen in Gewässern /Webb 2001a/. Bei Fischen werden LC50-Werte von 
279,9 mg/l und bei Bakterien EC50-Werte von 0,151 mg/l gefunden /Schürmann 2001, Alexy 
et al. 2001, zitiert in LUA Brandenburg 2002b/. 
Eine Einschätzung von Erythromycin wird von Römbke et al. /1996/ nach dem PEC/PNEC-
Ansatz vorgenommen. Ausgehend von LC50-Werten von 211 mg/l ergibt sich ein PNEC-Wert 
von 211 µg/l. Das resultierende PEC/PNEC-Verhältnis deutet auf eine nur geringe Umwelt-
gefährdung hin. Allerdings wird wegen der potenziellen Resistenzenbildung und der hohen 
Einsatzmengen vorgeschlagen, Erythromycin in Monitoringprogramme aufzunehmen 
/Römbke et al. 1996/. Das in einer englischen Studie ermittelte PEC/PNEC-Verhältnis von 
0,01 ist ebenfalls sehr gering; die PNEC-Konzentration für Erythromycin lag hier bei 74 µg/l 
/Jones et al. 2002/. 
Für Roxithromycin, das ebenfalls zu den Makroliden gehört, wird eine NOEC-Konzentration 
von über 1,0 mg/l in Fischen berichtet; die Eliminationsleistungen in Kläranlagen liegen bei 
30 bis 50 % /LUA Brandenburg 2002b/. Mangels ausreichender Wirkdaten lässt sich eine 
Gefährdung für aquatische Organismen weder feststellen noch ausschließen. Das in Bran-
denburg ermittelte PEC/PNEC-Verhältnis ist mit 0,055 als niedrig einzustufen /LUA Bran-
denburg 2002b/. 
Untersuchungen zum Vorkommen von Tetracyclinen und Penicillinen in Kläranlagen und 
Gewässern ergaben keine signifikanten Konzentrationen. Tetracycline bilden leicht Komple-
xe und liegen damit vermutlich als gelöste Verunreinigungen oder an das Sediment gebun-
den vor. Darüber hinaus sind Penicilline durch ihre chemische Struktur leicht durch Hydrola-
sen angreifbar und werden damit in geringerem Umfang detektiert /Hirsch 1998 und Hirsch 
et al. 1999/.  
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Einzelbefunde zu Chloramphenicol in Kläranlagen und Gewässern sind vermutlich nur 
durch den unsachgemäßen Einsatz als Tierantibiotika in der Mast bedingt. Der Einsatz als 
Humanantibiotikum ist wegen vermuteter humantoxischer Wirkungen (Mutagenität) zurück-
gehend /Hirsch 1998/.  
Zum Ciprofloxacin aus der Gruppe der Chinolone liegen einige Daten zu Abwasser und 
Oberflächengewässern vor (siehe Tabelle 53 in Anhang A.2). Die Eliminationsrate in Kläran-
lagen beträgt ca. 60 %. In Krankenhausabwässern konnte eine positive Korrelation von 
Ciprofloxacin-Gehalten und einer mutagenen Wirkung bei Bakterien im umu-Test festgestellt 
werden. Diese Ergebnisse konnten allerdings in einem weiteren Mutagenitätstest (Ames-
Test) nicht bestätigt werden /Hartmann et al. 1998, Kümmerer 2001b, Skark und Zullei-
Seibert 2001/. Eine hohe Bakterientoxizität wird durch einen niedrigen EC50-Wert zur Hem-
mung der Belebtschlammorganismen in Kläranlagen angezeigt /LUA Brandenburg 2002b/. 
Für brandenburgische Gewässer wurde eine hohes Gefährdungspotenzial aufgrund des rela-
tiv hohen PEC/PNEC-Verhältnisses ermittelt /LUA Brandenburg 2002b/. 
 
Fazit 
Es gibt deutliche Unterschiede zwischen den einzelnen Antibiotika bei den Einsatzmengen 
(global und national), den Stoffeigenschaften (Adsorptionsneigung, biologische Abbaubar-
keit) und dem Aufkommen in Abläufen der Kläranlage, Oberflächengewässern und Grund-
wässern.  
Grundsätzlich wird über bestimmungstechnische Probleme infolge der Metabolitenbildung 
(z.B. Glucoronide) und dem Transport über Komplexe (z.B. Tetracyclin) berichtet.  
Die Aufkommensdaten zeigen signifikante Gehalte in Abwässern und Oberflächengewäs-
sern. Das Grundwasser weist demgegenüber nur wenige Positivbefunde auf. Die möglichen 
Auswirkungen auf die Funktionstüchtigkeit der Kläranlage werden unterschiedlich bewertet. 
Je nach Testbedingungen und eingesetzten Organismen wird über hemmende und fördern-
de Wirkungen von Antibiotika auf die Nitrifikationsleistung berichtet. In jedem Fall ist mit einer 
schlecht prognostizierbaren Veränderung der Schlammaktivität zu rechnen /Kümmerer 
2001c/.  
Die ökotoxische Relevanz ist derzeit schwer abzuschätzen, da wenige Daten über ökotoxi-
sche Wirkungen und noch weniger Erkenntnisse über die Metaboliten vorliegen.  
Resistenzerscheinungen wurden vor allem in Gewässerabschnitten nach Kläranlageneinlei-
tungen gefunden oder in der Nähe von Fischfarmen. Inzwischen wird aber davon ausgegan-
gen, dass Resistenzen ubiquitär vorkommen /Römbke et al 1996/. Offen ist bislang, inwie-
weit mögliche Resistenzenbildungen durch Übertragung der Resistenzgene in der Kläranla-
ge und im Gewässer vollzogen werden. Auch ist gegenwärtig unklar, ob dieser Effekt im Zu-
sammenhang mit der Zunahme von Resistenzen in Krankenhäusern gesehen werden kann 
/Kohnen et al. 2004/. Es ist ferner zu klären, ob eine Beeinträchtigung der Biozönose in der 
Kläranlage durch den Antibiotikaeintrag zu befürchten ist. 
Bis neuere Erkenntnisse über mögliche Wirkungen verfügbar sind, sollten Antibiotika daher 








Antikrebsmittel (Cytostatica wie Cyclophosphamid und Ifosfamid)  
 
Aus der Gruppe der Antikrebsmittel, den sog. Cytostatica, werden häufig das Ifosfamid (ca. 
250 kg/a) und das Cyclophosphamid (ca. 400 kg/a) eingesetzt /Kümmerer 2001b/. Diese 
Einsatzmengen sind im Vergleich zu anderen Humanarzneimitteln sehr gering (s.o.). Durch 
die überwiegende Verabreichung in Krankenhäusern fallen Cytostatica öfter in Kranken-
hausabwässern an und gelangen von dort in die Kläranlage. Zu betonen ist hierbei, dass das 
eingesetzte Wirkstoffspektrum in diesem Bereich großen Schwankungen unterliegt. So sind 
zur Zeit ca. 90 verschiedene Cytostaticawirkstoffe zugelassen, die extreme Unterschiede in 







Abbildung 4-40: Chemische Struktur von Cyclophosphamid 
 
In kommunalen Kläranlagen ist die Eliminationsleistung äußerst gering /Steger-Hartmann et 
al. 1996, Kümmerer 2001b und c/. Dies liegt zum einen an der geringen Adsorptionsneigung 
der Cytostatica an den Klärschlamm - es sind vorwiegend gelöste Verbindungen - und zum 
anderen an ihrer schlechten biologischen Abbaubarkeit. Trotz dieses Sachverhalts zeigt der 
Vergleich von Zu- und Ablaufkonzentrationen in einigen Messprogrammen eine deutliche 
Abnahme der Cyclophosphamidbelastungen (siehe Tabelle 54 in Anhang A.2) /Metzger et al. 
2004/. Dies könnte daran liegen, dass im Zulauf häufig höher belastete Krankenhausabwäs-
ser oder kommunales Abwasser mit Krankenauseinfluss gemessen werden, während die 
Messwerte der Kläranlagenabläufe aus der Gesamtheit aller kommunalen Kläranlagen 
stammen. 
Messungen aus der Schweiz belegen die grundsätzlich schlechte Rückhaltleistung in kom-
munalen Kläranlagen. Hier wurde im Zulauf der Kläranlage im Zeitraum der Anwendung von 
Cyclophosphamid eine Konzentration von 11 ng/l gefunden; die Ablaufkonzentration betrug 
10 ng/l //Studer 2002/. Auch in Laborkläranlagen fanden Götze und Kiffmeyer /1997/ nur sehr 
geringe Abbauraten für Cyclophosphamid. 
Akute Wirkungen bei aquatischen Organismen werden bei relativ hohen Konzentrationen 
beobachtet (Cyclophosphamid: NOEC an Fischen > 984 mg/l; NOEC an Daphnien > 987 
mg/l) /ASTA-MEDICA 2001, zitiert in LUA Brandenburg 2002b/. Demgegenüber sind die hu-
mantoxischen und vermutlich auch chronischen ökotoxischen Wirkungen im Vergleich zu 
anderen Arzneimitteln als hoch einzuschätzen. Die vorliegenden Mutagenitätsprüfungen sind 
oft adaptiert an humanrelevante Belange; hierbei wirken Cyclophosphamid und Ifosfamid 
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carcinogen und reproduktionstoxisch in Säugerorganismen /Römbke et al. 1996, LUA Bran-




Wegen des schlechten Abbaus von Cyclophosphamid muss von geringeren Eliminationsleis-
tungen in den Kläranlagen ausgegangen werden /Steger-Hartmann et al. 1996/. Bei der Be-
urteilung der Relevanz im urbanen Wasserkreislauf muss berücksichtigt werden, dass nur 
kleine Mengen verabreicht und damit nur geringe Gehalte in Abwässern und Oberflächen-
gewässern gemessen werden. Des Weiteren ist der große humantherapeutische Nutzen bei 
der Behandlung von schweren Krankheiten in die Bewertung mit aufzunehmen. Wegen der 
schlechten Abbaubarkeit und der möglichen chronisch-toxischen Wirkungen sollten Cytosta-
tica trotzdem weiter im urbanen Wasserkreislauf beobachtet und Maßnahmen  soweit mög-
lich  zur Minimierung getroffen werden.  
 
 
Antiepileptika und Psychopharmaka  
 
Wichtige Antiepileptika und Psychopharmaka, die in bedeutsamen Mengen in Oberflächen-
gewässern gefunden werden, sind das Carbamazepin und das Diazepam. 
Der geschätzte Carbamazepinverbrauch liegt bundesweit bei ca. 120 t/a; Carbamazepin 
gilt als ubiquitär vorkommend und der mögliche Abbau in Kläranlagen wird als gering einge-
stuft /Schrey und Wilhelm 1998, zitiert in Skark und Zullei-Seibert 2001, Jones et al. 2002/. 
Carbamazepin wird zu einem hohen Anteil als Glucorunid ausgeschieden; eine mögliche 
biologische Bildung der Ausgangsubstanzen in der Kläranlage wird diskutiert. Messungen in 
Kläranlagen aus Baden-Württemberg zeigen unterschiedliche Rückhalteleistungen für Car-
bamazepin /Metzger et al. 2004/. 
Über die Wirkungen von Carbamazepin sind die Angaben widersprüchlich, insbesondere zur 
antiestrogenen bzw. estrogenen Wirkung. Über moderate ökotoxische Effekte bei Gewäs-
serorganismen im Bereich von 74 bis 138 mg/l wird berichtet /Pfluger und Dietrich 2001/. 
Im Unterschied zu Kläranlagenabläufen, Fließgewässern und Uferfiltrat wird Carbamazepin 
in aufbereitetem Trinkwasser nicht nachgewiesen /Sacher et al. 1998/ (siehe Tabelle 55 in 
Anhang A.2). Allerdings wird es teilweise in Grundwasserproben nachgewiesen und gilt des-
halb als ubiquitär vorkommend /Rohwedder und Friesel 2004/. 
Wegen seiner geringen Abbaubarkeit und seiner Neigung, in der gelösten Phase transpor-
tiert zu werden, gilt Carbamazepin als Abwasserindikator mit Tracereigenschaften /Adam 







Eine Beurteilung von Diazepam wurde von Römbke et al. /1996/ vorgenommen. Bei der 
Festsetzung eines PEC-Wertes von 0,01 µg/l und eines PNEC-Wertes von 4,3 µg/l (Basis: 
LC50 Daphnien: 4,3 mg/l) ergibt sich ein PEC/PNEC Verhältnis, das gegenwärtig nicht auf 
eine Gefährdung hinweist. 
Für Carbamazepin werden EC50-Werte in Algen von 85 mg/l und in Daphnien von 157 mg/l 
angegeben /Cluevers 2001, zitiert in LUA Brandenburg 2002b/. Das in Brandenburg berech-
nete PEC/PNEC-Verhältnis von 0,039 gibt keinen Hinweis auf ein wirkseitig begründetes 
Risiko. Englische Autoren kommen zu einem PEC/PNEC-Verhältnis von 0,19, das ebenfalls 
weit unter dem als kritisch geltenden Wert von 1 liegt /Jones et al. 2002/. 
Trotzdem wird wegen der schlechten Abbaubarkeit und der möglichen reproduktionstoxi-
schen Wirkungen am Säuger eine weitere Berücksichtigung von Carbamazepin in Monito-
ringprogrammen empfohlen /LUA Brandenburg 2002b/. 
 
Betablocker und Metaboliten (Metoprolol, Betaxolol, Propanol) 
 
Die Arzneimittelwirkstoffe Metoprolol, Betaxolol und Propanolol werden als sogenannte 
Betablocker in großen Mengen verabreicht; das Metoprolol hat die größten Verschreibungs-
mengen (1998: 55 t/a) /Schrey und Wilhelm 1998, zitiert in Skark und Zullei-Seibert 2001/. 
Für Propanolol-HCL wird ein LC50-Wert für Daphnien von 3,1 bis 17,7 mg/l angegeben 
/Halling-Sorensen et al. 1998/. An Daphnien werden EC50-Werte von 7,5 mg/l und an Fi-
schen LC50-Werte von 89,7 mg/l gefunden /Cluevers 2001, Schürmann 2001, zitiert in LUA 
Brandenburg 2002b/. Die Daten zu Propanolol sind unzureichend, weshalb eine mögliche 
Gefährdung nicht exakt zu beurteilen ist /LUA Brandenburg 2002b/. 
In Kläranlagen beläuft sich die Elimination von Propanolol auf 96 %, von Betaxolol auf 80 % 
und von Metoprolol auf 70 % /Hirsch et al. 1996/. Für Metoprolol und Propanolol werden in 
Kläranlagen in Baden-Württemberg sehr unterschiedliche Rückhalteleistungen beobachtet 
/Metzger et al. 2004/. In Trinkwasser sind Betablocker nicht nachweisbar, in Oberflächenge-
wässern ist ihr Auftreten abhängig vom Abwasseranteil /Hirsch et al. 1996/ (siehe Tabelle 56 




Es ist eine deutliche Abnahme der Konzentrationen von Betablockern vom Schmutzwasser 
über den Ablauf der Kläranlagen und die Fließgewässer bis zum Trinkwasser zu erkennen. 
Wegen der geringen Gehalte im Trinkwasser (oft unter der Nachweisgrenze) ist die human-
toxische Relevanz im Trinkwasser vermutlich niedrig. Offen bleibt die Bewertung der mögli-
chen ökotoxikologischen Wirkungen, da hier nur wenige Daten zur Verfügung stehen. We-
gen eines effizienten Humanmetabolismus, einer geringen Neigung zur Akkumulation und 
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signifikanter Eliminationsleistungen in Kläranlagen gibt es derzeit wenige Hinweise auf eine 
Gefährdung der aquatischen Organismen in Gewässern. 
 
 
Arzneimittel mit hormoneller Wirkung (z.B. Ethinylestradiol) und Estradiol 
 
Eine in letzter Zeit häufig erörterte Wirkung von Arzneimitteln sind die sogenannten endokri-
nen Effekte, die einen Eingriff in das Hormonsystem von Organismen darstellen. Eine be-
sondere Bedeutung - gemessen an allen hormonellen Wirkungen - wird den estrogen wirk-
samen Substanzen beigemessen, die Wirkungen analog zum natürlichen weiblichen Ge-
schlechtshormon 17-β-Estradiol (E2) auslösen können. Die wichtigste Substanz neben dem 
Estradiol selbst und dem Hauptmetabolit Estron ist das künstlich hergestellte Ethinylestradi-
ol. Es wird bei Kontrazeptiva und Hormonersatztherapeutika eingesetzt; der geschätzte bun-









Abbildung 4-41: Chemische Struktur von Ethinylestradiol und Estradiol 
 
Daneben gibt es weitere estrogen wirksame Arzneimittelwirkstoffe wie das Menanstrol, das 
im Menschen zum Ethinylestradiol metabolisiert wird und in geringerem Umfang in Messpro-
grammen erfasst wird. Eine andere Substanz mit estrogenem Potenzial ist das Phytohormon 
Sitosterol, welches als Lipidsenker eingesetzt wird (siehe Kapitel Lipidsenker). Allerdings 
wird Sitosterol vom Menschen überwiegend durch die Nahrung, z.B. durch Sojaprodukte, 
und nicht durch Arzneimittel aufgenommen. Auch weitere Phytohormone, wie das Daidzein 
und das Genistein, werden in menschlichen Ausscheidungen gefunden /Birkett 2003a, zitiert 
in Birkett und Lester 2003/. 
 
Wichtige Stoffeigenschaftsgrößen  
Estradiol und Ethinylestradiol haben die chemische Grundstruktur von Steroiden. Die Lös-
lichkeit in Wasser ist für Estradiol (12,96 mg/l) und Ethinylestradiol (4,83 mg/l) gering. Die log 
KOW-Werte beider Verbindungen von 3,94 bis 4,15 zeigen ihre Lipophilie an /Langford und 
Lester 2003, zitiert in Birkett und Lester 2003/. Estradiol neigt zur starken Metabolisierung 
und zur Bildung von Konjugaten, vornehmlich als Sulfate und Glucuronide /Birkett 2003a, 




Allgemein können Hormone oder hormonell aktive Substanzen entweder endogen im Orga-
nismus gebildet oder als Arzneimittel von außen gegeben werden. Neben der geschlechts-
spezifisch erwünschten Wirkung kann es - wie bei jedem Medikament - zu unerwünschten 
hormonellen Wirkungen kommen, die sowohl beim Menschen, durch Trinkwasserbelastun-
gen, aber auch bei Wildtierpopulationen, resultierend aus Gewässerbelastungen, auftreten. 
Geschlechtshormonelle Effekte werden grundsätzlich in estrogene, antiestrogene, androge-
ne und antiandrogene Wirkungen unterschieden; die häufigsten Untersuchungen existieren 
zu den Estrogenen bzw. estrogen wirksamen Substanzen.  
Zu den potentesten estrogen wirksamen Substanzen gehören das Estradiol (E2), der 
Hauptmetabolit Estron und das Ethinylestradiol. Weitere - vor allem organische - Schadstoffe 
mit estrogenem Potenzial (z.B. Nonylphenol) zeigen in der Regel geringere Wirkungen. 
Ein häufig verwendeter Test, mit dem das estrogene Potenzial in Gewässerorganismen de-
tektiert wird, ist die Synthese des Eiweißes Vitellogenin bei Fischen. Normalerweise lässt 
sich eine solche Eiweißsynthese nur bei weiblichen Fischen induzieren, bei männlichen Fi-
schen unter dem Einfluss eines Estrogens. Im Zusammenhang mit diesem und anderen 
Tests wird versucht, eine NOEC (No Effect Concentration) zu berechnen, die im Vergleich 
mit Aufkommensdaten, z.B. im Gewässer, eine erste Einschätzung zur hormonellen Rele-
vanz erlaubt. 
Wie schon mehrfach erwähnt, zeigen die ökotoxikologischen Daten von Arzneimitteln große 
Lücken und Ergebnisunterschiede, die u.a. in der verwandten Untersuchungsmethodik be-
gründet sind. In Tabelle 4-47 sind verschiedene Relevanzkonzentrationen für Estradiol, 
Estron und Ethinylestradiol aufgeführt. Beim Estradiol und beim Estron werden die unter-
schiedlichen Wirkkonzentrationen bei Anwendung einer Bestimmungsmethode, der Vitello-
geninsynthese am Fisch, erkennbar.  
 
Tabelle 4-47:  Wirkung verschiedener Estrogene an aquatischen Organismen 
Substanz Wirkungstest bzw. Festlegung NOEC/PNEC Werte Literatur  
Estradiol Vitellogeninsynthese am Fisch: 25 ng/l  /Sattelberger 1999/ 
 Vitellogeninsynthese am Fisch: 1-10 ng/l  /Bätscher et al. 1999/ 
 PNEC: 1 ng/l /ARCEM 2003/ 
Estron Vitellogeninsynthese am Fisch: 25-50 ng/l  /Bätscher et al. 1999/ 
 Vitellogeninsynthese am Fisch: bis 500 ng/l keine Effekte 
bei Gabe von Estradiol und Estron 
/Sattelberger 1999/ 
Ethinylestradiol Vitellogeninsynthese am Fisch: 0,1-0,5 ng/l /Purdom 1994, zitiert in 
Sattelberger 1999 und Bät-
scher et al. 1999/ 
 Vitellogeninsynthese am Fisch: 0,1 ng/l  /Kümmerer 2001b/ 
 Verzögerung Spermienreifung am Fisch: ab 2 ng/l /Jobling et al. 1996, zitiert in 
Bätscher et al. 1999/ 
 NOEC: 0,3 ng/l  /UBA 2001a/ 
 PNEC: < 1 ng/l /ATV-DVWK IG-5.4 2002/ 
 PNEC: 0,1 ng/l /ARCEM 2003/ 
 PNEC:  0,1 ng/l /ARCEM 2003/ 
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Das ermittelte PEC/PNEC-Verhältnis von Ethinylestradiol lag in einer brandenburgischen 
Studie bei 55,5; bei diesem Wert wird von einem erheblichen Potenzial zur Umweltschäd-
lichkeit ausgegangen /LUA Brandenburg 2002b/. 
In einer Zusammenstellung der UMK-AG /1997/ zur Einschätzung der Relevanz von Ethiny-
lestradiol in Klärschlämmen wurde die aquatische Ökotoxizität als hoch beurteilt. Die Einstu-
fung erfolgte in Klasse III (Stoffe mit Informationsbedarf) wegen der unzureichenden Daten-
lage und des Verdachts auf ein erhöhtes Bioakkumulationspotenzial /UMK-AG 1997/. 
 
Herkunft, Aufkommen und Verteilung  
Gemäß ihrer Verwendung bzw. Entstehung finden sich Estradiol und Ethinylestradiol vor 
allem im Schmutzwasserabfluss wieder. Im Niederschlagswasser und in den Oberflächenab-
flüssen sind in der Regel keine Estrogene zu finden. In Abbildung 4-42 und Abbildung 4-43 
ist das Aufkommen von Estradiol und Ethinylestradiol im Kläranlagenablauf, in den Fließge-
wässern und im Trinkwasser dargestellt (siehe auch Tabelle 57 in Anhang A.2). 



















Abbildung 4-42: Aufkommen von Estradiol in verschiedenen Matrices. Trinkwasser (TW) (n=5); 
Schmutzwasser (n=14); Ablauf KA (n=16); Fließgewässer (n=9) 
 
 
Aus beiden Abbildungen wird die äußerst heterogene Datenlage (gesamter weißer Balken) 
deutlich. Trotzdem ist ein Rückgang der Konzentrationen in beiden Fällen vom Ablauf der 
Kläranlagen bis zu den Fließgewässern zu erkennen, wobei die Reduktion beim Ethiny-
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lestradiol geringer ist. Auch die Fließgewässerkonzentrationen von Ethinylestradiol sind 
merklich höher als beim Estradiol, was auf geringere Abbauleistungen hindeutet (s.u.). Im 
Trinkwasser sind bei beiden Verbindungen die geringsten Konzentrationen zu verzeichnen. 



















Abbildung 4-43: Aufkommen von Ethinylestradiol in verschiedenen Matrices. Trinkwasser (TW) 
(n=4); Dachabfluss (n=1); Schmutzwasser (n=10); Ablauf KA (n=18); Fließge-
wässer (n=9)  
 
Allgemein sind viele Estrogene leicht metabolisierbar, deshalb finden sich insbesondere die 
Metaboliten des Estradiols (z.B. Estron) im urbanen Wasserkreislauf. In menschlichen Aus-
scheidungen liegen sie als sogenannte Konjugate vor, z.B. als Glucoronid, die unter be-
stimmten Bedingungen im Kanalnetz und der Kläranlage wieder zu den Ausgangsverbindun-
gen metabolisiert werden können /Helmreich 2001, Alcock et al. 1999, zitiert in Langford und 
Lester 2003, Johnson et al. 2000, zitiert in Langford und Lester 2003/. Diese Metabolisierung 
wird nach den Ergebnissen der Batchversuche von Wegener et al. /1999/ sehr schnell, in-
nerhalb von Stunden, vollzogen. 
Im Urin werden ca. 1,72 µg/l Ges-Estradiol bei Männern und 3,89 µg/l Ges-Estradiol bei 
Frauen gefunden; davon liegen 70 % als Glucuronidkonjugate vor. Untersuchungen in 
Schmutzwasser zeigen, das Estradiol hier zu ca. 70 % in der Form sulfatierter Konjugate 
vorkommt /Matsuda et al. 2001/. 
 
In Laborversuchen wurde der Metabolismus von Estradiol und Ethinylestradiol mit Be-
lebtschlamm und hohen Substanzkonzentrationen (2,5 mg/l) in einem Batchansatz unter-
sucht /ATV-DVWK IG 5.4 2002/. Unter aeroben Bedingungen wurde das Estradiol sehr 
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schnell zum Estron metabolisiert; dieses wurde nach vier Tagen weiter abgebaut. Demge-
genüber war die Abbaurate des Ethinylestradiols wesentlich geringer.  
In der Feststoffphase wurden 30 % des Estradiols, 50 % des Estrons und 60-66 % des Ethi-
nylestradiols gefunden. In den gleichen Batchversuchen unter anaeroben Bedingungen 
konnte kein Abbau des Estradiols und des Ethinlyestradiols ermittelt werden. Weitere Unter-
suchungen zum Verhalten der Estrogene unter anaeroben bzw. aeroben Bedingungen in 
realen Konzentrationsbereichen finden zur Zeit statt /ATV-DVWK IG 5.4 2002/. 
 
In den letzten Jahren sind verstärkt Messprogramme an Kläranlagen durchgeführt worden, 
die vorwiegend den Rückhalt des Estradiols, des Estrons und des Ethinylestradiols durch 
Vergleich der Zu- und Ablaufbelastungen untersuchen.  
Eine Bilanz in einer Kläranlage mit 200.000 EW ergab für das Estradiol, dass 25 % der ein-
getragenen Fracht auf dem Wasserpfad in den Ablauf und ca. 20 % in den Klärschlamm 
transportiert werden. Dies wird als Indiz für den hohen Anteil an biologischem Abbau in der 
Belebung gesehen /Kuribashi et al. 1999, zitiert in Schiewer et al. 2001/. 
Auch verschiedene Untersuchungen auf Kläranlagen in Japan und Deutschland zeigen eine 
beträchtliche Eliminationsleistung für Estradiol (64 % bis über 90 %) und Estron (über 90 %) 
beim Vergleich der Zu- und Ablaufkonzentrationen /Nasu et al. 2001, Stumpf et al. 1996b, 
Schullerer et al. 2001/.  
Die Ergebnisse für das synthetische Ethinylestradiol sind uneinheitlich. Während Stumpf et 
al. /1996b/ über einen Ethinylestradiol-Rückhalt von 89 % in einer Kläranlage berichten, wer-
den in anderen Messprogrammen deutlich geringere Eliminationsleistungen ermittelt. In einer 
Tropfkörperanlage wird das Ethinylestradiol nur zu 36 % zurückgehalten /Schullerer et al. 
2001/; in Batchversuchen wird ebenfalls nur ein geringer Abbau von Ethinylestradiol festge-
stellt /Wegener et al. 1999/. Die meisten Autoren gehen deshalb von einer geringeren Ab-
baubarkeit von Ethinylestradiol im Vergleich zu Estradiol bzw. Estron aus. 
Neben dem gesamten Rückhalt von Estrogenen in Kläranlagen wurde auch die Bedeutung 
des Kläranlagentyps und der einzelnen Behandlungsstufen untersucht /Ternes et al. 1999b, 
zitiert in Langford und Lester 2003/. Dabei scheint sich abzuzeichnen, dass die Tropfkörper-
anlagen im Vergleich zu Belebungsanlagen in der Tendenz geringere Eliminationsleistungen 
aufweisen bzw. instabiler auf Belastungsstöße reagieren, vermutlich wegen der geringeren 
Aufenthaltszeit /Schullerer et al. 2001, Hegemann et al. 2002/. Anlagen mit Aktivkohlefiltern 
und Membranlagen weisen sehr gute Estrogen-Reinigungsleistungen auf /Schullerer et al. 
2001/. 
Bei den Studien zu der Bedeutung einzelner Behandlungsstufen der Kläranlage zeigen sich 
unterschiedliche Resultate. Während Hegemann et al. /2002/ von einer guten Elimination 
von Estrogenen schon nach der Vorklärung berichten, konnte Ternes /2000/ eine Zunahme 
der Konzentration von Estradiol nach der Vorklärung feststellen. Er erklärt dies mit einer ho-
hen Glucuronidaseakivität im Schlamm, die zu einer Freisetzung von Estradiol aus dem aus-
geschiedenen Glucuronid-Derivat des Estradiols führt. 
 
In Klärschlämmen wurden Estradiolgehalte von 31 bis 56 µg/kg TS und Ethinylestradiolge-
halte von 83 bis 136 µg/kg TS gefunden /Gehring et al. 2004/. Klein und Hund-Rinke /2004/ 
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finden in Klärschlämmen Estradiolkonzentrationen bis ca. 10 µg/kg TS. In der Schlammbe-
handlung wird Estradiol, insbesondere unter aeroben thermophilen Bedingungen, sehr gut 
abgebaut /Gehring et al. 2004/. 
 
In mit kommunalem Klärschlamm beaufschlagten Bodenlysimetern wurden die mögliche An-
reicherung im Boden und eine mögliche Verlagerung in das Sicker- bzw. Grundwasser un-
tersucht. In verschiedenen Bodenprofilen konnten kein Estradiol und max. Ethinylestradiol-
werte von 93 µg/kg TS gemessen werden. In Bodeneluaten wurden keine nennenswerten 
Mengen nachgewiesen, weiterhin war kein wesentlicher Austrag aus den Lysimetern nach 
730 d zu verzeichnen /Weltin und Bilitewski 2001/.  
 
Eine Möglichkeit, nicht alle estrogen wirksamen Substanzen als Einzelstoffe nachzuweisen, 
sondern als eine Art Summenparameter, ist die Bestimmung der estrogenen Aktivität (Estra-
diol-Äquivalente: EEQ-Werte). Die EEQ-Werte sind das Ergebnis eines biochemischen Ver-
fahrens, in dem die endokrine Wirkung von allen potenziell in der Probe vorkommenden 
estrogenen Substanzen erfasst und auf die Aktivität des wirksamsten Estogens - das 17-β-
Estradiol - bezogen wird.  
Untersuchungen zu den Änderungen der EEQ-Werte beim Durchlauf des Wassers durch die 
Kläranlage zeigen einen deutlichen Rückgang, insbesondere in der ersten mechanischen 
Stufe der Vorklärung /Metzger et al. 2001, Bolz et al. 2002/. Das bestätigen auch neuere 
Untersuchungen aus Schweden /Svenson et al. 2003/. Die EEQ-Werte werden, das zeigen 
die Ablaufwerte, nahezu vollständig eliminiert vor allem bei der Zwischenschaltung einer Ak-
tivkohlestufe. Die Abnahme der EEQ-Werte korreliert gut mit den Ergebnissen der estroge-
nen Substanzen aus der Einzelstoffanalytik. Für die Verringerung der EEQ-Werte wurde kei-
ne Abhängigkeit von der Größe der Anlage festgestellt; das Tropfkörperverfahren scheint 
etwas instabiler als das Belebungsverfahren zu reagieren. 13 % der EEQ werden in Kläran-
lagen an Partikeln transportiert, was auf einen überwiegend gelösten Anteil von estrogenen 
Substanzen hinweist. Geringe Werte im Klärschlamm und eine vorläufig durchgeführte Bi-
lanz führen zu dem Schluss, dass estrogen wirksame Substanzen beim Durchlaufen der 
Kläranlage vorwiegend abgebaut werden oder in estrogen inaktive Substanzen überführt 
werden /Bolz et al. 2002/.  
 
EEQ-Werte in baden-württembergischen Fließgewässern entsprechen dem vermuteten 
Anteil an eingeleitetem Abwasser aus Kläranlagen /Triebskorn et al. 2002a/. Nach Regenfäl-
len werden höhere EEQ-Werte in Fließgewässern gemessen, was auf potenzielle Einträge 
aus der Mischwasserkanalisation zurückgeführt wird /Triebskorn et al. 2002a/. Ähnlich wie 










Allgemein kann für Estradiol, Estron und Ethinylestradiol eine deutliche Abnahme der Kon-
zentrationen vom Zulauf der Kläranlage über den Ablauf der Kläranlage, die Fließgewässer 
bis zum Trinkwasser festgestellt werden. In Trinkwasserproben ist lediglich das synthetische 
Hormon Ethinylestradiol nachweisbar. 
In der Kläranlage werden natürliche Estrogene (Estradiol und der Metabolit Estron) unter 
aeroben Bedingungen schnell abgebaut, beim Ethinylestradiol wird eine geringere Abbau-
barkeit beschrieben. Der Klärschlamm stellt eine Senke für nicht abgebaute Estrogene dar, 
allerdings liegen die rechnerisch möglichen Aufkommenskonzentrationen im Bereich der 
Bestimmungsgrenzen der heute zur Verfügung stehenden Detektionsmethoden.  
Die estrogene Aktivität der Kläranlagenabläufe kann zu über 90 % den natürlichen und syn-
thetischen Estrogenen zugeordnet werden. Einige Konzentrationen im Ablauf von Kläranla-
gen liegen im Bereich der Wirkkonzentrationen. Deshalb muss eine Bewertung der ökotoxi-
schen Belastung der Fließgewässerorganismen durch das Abwassersystem offen bleiben. 
Insbesondere besteht weiterer Forschungsbedarf in der Untersuchung von Kombinationswir-
kungen von verschiedenen Estrogenen und in der Einbeziehung weiterer hormoneller Wirk-
mechanismen, z.B. der androgenen Wirkung oder den Beeinträchtigungen der Schilddrüsen-
funktion. 
Wie bei den anderen Arzneimitteln sollte eine Prüfung von Maßnahmen zur Verminderung 
(z.B. Verabreichungsform, Dosierungen) als erster Schritt im Vordergrund stehen. Dabei ist 
aber eine Versagung einer Zulassung im Vergleich zu möglichen ökotoxischen Wirkungen 
sorgfältig abzuwägen.   
Unabhängig von Verringerungsmöglichkeiten an der Quelle haben verschiedene Untersu-
chungen gezeigt, dass in der Kläranlage mit bestimmten Techniken (Membrananlagen, Ak-
tivkohlefilter u.a.) gute Eliminationsraten für Estradiol, Estron und Ethinylestradiol zu erzielen 
sind. Damit bleiben die Fortentwicklung und der Einsatz moderner Abwasserreinigungstech-





Fazit für die Gruppe der Humanarzneimittel 
 
Die Auswertung von Aufkommensdaten von Arzneimittelsubstanzen wird erschwert durch die 
Vielfalt der verwendeten Wirkstoffe und Defizite bei Informationen über verwendete Mengen. 
Die Verordnungszahlen (Mengen) lassen nur begrenzte Aussagen über das Vorkommen in 
den aquatischen Systemen zu. Des Weiteren sind bei einigen Wirkstoffen die analytischen 
Bestimmungsmethoden nicht einheitlich und nicht vollständig dokumentiert. Ferner wird es 
durch den raschen Wechsel bei eingesetzten Wirkstoffen problematisch, mit Monito-
ringprogrammen vollständig die maßgeblichen Arzneimittelsubstanzen zu erfassen. Die im 
Folgenden aufgeführten Messwerte können also immer nur eine Momentaufnahme der ge-
rade auftretenden und erfassten Stoffe liefern. 
 
Im Kläranlagensystem sind insgesamt wenige Messungen über das Arzneimittelaufkom-
men durchgeführt worden. Metzger et al. /2004/ finden in Zuläufen zu Kläranlagen aus Ba-
den-Württemberg ein sich wiederholendes Muster an bestimmten Einzelwirkstoffen, ausge-
drückt im Verhältnis der Substanzen Bezafibrat, Diclofenac und Ibuprofen. Nach diesen Un-
tersuchungen kommen diese Substanzen im Zulauf von Kläranlagen häufig in Konzentratio-
nen über 1.000 ng/l vor; im Ablauf sind häufiger die Verbindungen Carbamazepin, Diclofenac 
und Bezafibrat in Konzentrationen über 500 ng/l zu finden. Hier wurde weiterhin gezeigt, 
dass Regenwetterbedingungen die Rückhalteleistungen in der Kläranlage für einige Verbin-
dungen, wie das Diclofenac, verringern /Metzger et al. 2004/. 
 
In Oberflächengewässern sind viele Wirkstoffe von Arzneimitteln mit hohen Einsatzmengen 
(z.B. Lipidsenker, Betablocker, Analgetika) in Konzentrationsbereichen von ca. 1.000 ng/l zu 
finden /Berthold et al. 1998/.  
In Oberflächengewässern aus Baden-Württemberg weisen die Wirkstoffe Metoprolol, Car-
bamazepin, Clofibrinsäure, Bezafibrat, Diclofenac und Ibuprofen die häufigsten Posititvbe-
funde auf /Sacher 2002/.  
Untersuchungen von Oberflächengewässern in Nordrhein-Westfalen zeigen deutliche Unter-
schiede zwischen verschiedenen Gewässern, mit einer Tendenz zu geringeren Gehalten in 
den Sommermonaten. Hohe Konzentrationen wurden hier beim Sulfamethoxazol, bei einem 
Metabolit von Erythromycin, Metoprolol, Carbamazepin, Clofbrinsäure, Bezafibrat und Diclo-
fenac gemessen /Stock 2002/.  
In vielen Gewässern ist eine deutliche Korrelation zwischen den Aufkommenskonzentratio-
nen und dem Abwasseranteil im Gewässer vorhanden. Dies wird sichtbar durch den Ver-
gleich der Arzneimittelkonzentrationen in Gewässern mit den Gehalten an Bor, das als Indi-
kator für Abwasser gilt. Für viele Substanzen ist hier eine eindeutige Korrelation zu erkennen 
/BLAC 2003/. 
 
Vereinzelt werden in Grundwasserproben in Deutschland extrem hohe Arzneimittelbelas-
tungen gefunden. So werden bis heute in Berlin im Grundwasser Spitzenkonzentration an 
AMDOPH, einem Metaboliten des Dimethylaminophenazons, von bis zu 1.900 ng/l gefun-
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den. Diese Belastung stammt aus einer punktuellen Quelle eines Altstandortes eines Arz-
neimittelproduzenten /Adam und Heberer 2004/.  
Abgesehen von verschiedenen begründbaren Einzelfällen liegen die Gehalte insgesamt in 
deutschen Grundwässern oft unterhalb der Bestimmungsgrenze bzw. deutlich niedriger als 
1.000 ng/l. Bei den Substanzgruppen sind die Lipidsenker (z.B. Clofibrinsäure) und die Anal-
getika (z.B. Diclofenac) dominant; Antibiotika wurden in keinem Grundwasser gefunden 
/Berthold et al. 1998/. Grundwasserproben in einem Messprogramm in Nordrhein-Westfalen 
waren mit Ausnahme des Nachweises von Carbamazepin unauffällig /Stock 2002/. 
 
Ein möglicher Eintragsweg in aquatische Systeme wird deutlich bei Untersuchungen in Si-
ckerwässern von Deponien in Nordrhein-Westfalen. Hierbei wurden extrem hohe Gehalte in 
ungereinigtem Sickerwasser gefunden (Clofibrinsäure bis max. 10.000 ng/l, Ibuprofen bis 
max. 9.500 ng/l und Carbamazepin bis max. 5.200 ng/l). Diese Konzentrationen konnten 
insgesamt gut, aber in unterschiedlichem Ausmaß zurückgehalten werden durch eine Si-
ckerwasserbehandlung (Aktivkohle und Membranverfahren) /Stock 2002/. Die Durchgängig-
keit dieses Belastungspfades zeigt sich in Grundwasserproben im Deponieabstrombereich. 
Hier wurden mittlere Konzentrationen von 1.420 ng/l an Carbamazepin und 1.040 ng/l an 
Clofbrinsäure gefunden /BLAC 2003/. 
 
In den verschiedenen Studien zum Aufkommen von Pharmaka in aquatischen Systemen und 
deren Bewertung werden variierende Verbindungen als Leitsubstanzen genannt. Häufig auf-
geführt werden Clofibrinsäure, Diclofenac, Ethinylestradiol, Metoprolol, Carbamazepin, 
Cytostatika und Antbiotika (Human- und Tierantibiotika) /Römbke et al. 1996/. In anderen 
Risikobewertungen auf der Grundlage der PEC/PNEC-Methodik wird nicht ausgeschlossen, 
dass einige Wirkstoffe wie Acetylsalicylsäure, Ibuprofen und Ethinylestradiol relevante 
Verbindungen sind /Stuer-Laurisden et al. 2000, zitiert in LUA Brandenburg 2002b/.  
Insbesondere wegen der möglichen Resistenzenbildung stellen die Antibiotika eine wichtige 
Substanzgruppe dar. Grundsätzlich bestehen analytische Probleme bei der Bestimmung 
wegen der Metabolitenbildung, z.B. bei Glucoroniden, und dem Transport über Komplexe, 
z.B. bei Tetracyclin. Es sind große Unterschiede bei den Einsatzmengen, von Land zu Land, 
den Stoffeigenschaften, der Adsorptionsneigung und der biologischen Abbaubarkeit sowie 
dem Aufkommen im Ablauf der Kläranlage, Oberflächengewässern und Grundwasser zu 
verzeichnen. Insgesamt gibt es in Grundwässern wenige Positivbefunde. Die Bewertung der 
Relevanz für alle Antibiotika bleibt schwer abzuschätzen, auch bedingt durch die wenigen 
Daten über die ökotoxischen Wirkungen der Ausgangsganssubstanzen und der Metaboliten.  
Daraus ergibt sich die Forderung nach der Einführung einer Umweltverträglichkeitsprüfung 
auch für Humanarzneimittel bei der Neuzulassung analog der Vorgehensweise bei den Tier-
arzneimitteln. 
Über die humantoxischen Wirkungen von Humanarzneimitteln ist viel bekannt, insbesondere 
im Hochdosisbereich und bei geringer Wirkdauer. Defizite existieren aber bei der Beurteilung 
der humantoxischen Relevanz von geringen Dosen über lange Zeiträume. Dieser Fall tritt bei 
möglichen Belastungen des Trinkwassers ein. Ein besonderes Augenmerk sollte hierbei auf 
die Substanzgruppen Antibiotika, Cytostatica, Barbiturate und Diagnostika gelegt werden.  
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Ein deutliches Defizit ist bei den Daten zur ökotoxischen Wirkung von Humanarzneimitteln, 
insbesondere den längerfristigen, festzustellen. Ferner liegen kaum Erkenntnisse über mög-
liche synergistische bzw. antagonistische Kombinationswirkungen von Substanzgemischen 
vor. 
Obwohl schon einige Messprogramme durchgeführt wurden, ist weiterhin eine systematische 
Erfassung der Emissionsquellen (z.B. Sickerwasser aus Mülldeponien, Kanalleckagen, 
Mischwasserentlastungen) notwendig. Insbesondere in Kläranlagen sollten Bilanzen durch-
geführt werden, unter Einbeziehung der Metaboliten. Diese Metaboliten können sowohl ge-
ringere als auch höhere Wirkungen als die Ausgangsverbindungen haben. Im Vergleich zu 
vielen anderen Xenobiotika ist eher davon auszugehen, dass die Metaboliten von vielen Arz-
neimittelwirkstoffen inaktiv sind. Wichtig bleibt die Beachtung der ausgeschiedenen Konjuga-
te, da aus ihnen im aquatischen System die aktiven Ausgangsverbindungen zurückgebildet 
werden können.  
Beim Vergleich von Arzneimitteln mit Pflanzenschutzmitteln ergeben sich in etwa gleiche 
Konzentrationen in den verschiedenen Wassermatrices, allerdings treten Pflanzenschutzmit-
tel häufig saisonal auf, dies bedeutet, die eingetragenen jährlichen Frachten sind bei Arz-
neimitteln wesentlich höher.  
Insgesamt bleibt die Forderung nach einer sorgfältigen Abwägung zwischen humantherapeu-
tischem Nutzen eines Medikaments und möglichen Wirkungen auf die Organismen des a-
quatischen Systems bestehen. 
 
Maßnahmen 
Neben der Verbesserung der Datenlage (insbesondere der Daten zur chronischen Wirkung 
im aquatischen System) sollten Maßnahmen zur Vermeidung einiger Arzneimittel bzw. zur 
generellen Verringerung der eingesetzten Arzneimittel (z.B. Reduktion der Wirkstoffvielfalt) 
überdacht werden. Dies betrifft insbesondere den sorgsamen Einsatz von Antibiotika wegen 
der möglichen Bildung und Weitergabe von Resistenzen auch in der Kläranlage. Nach 
Kümmerer /2001a/ wird das Reduktionspotenzial beim Einsatz von Antibiotika auf 50 % ge-
schätzt. 
Ergänzend sollte über neue Formen der angepassten Einnahme von Medikamenten und die 
Entwicklung neuer galenischer Formen (drug targeting) nachgedacht werden /Kümmerer 
2001a/. Ein wichtiger Aspekt sind hierbei Vorgaben zur sicheren Entsorgung von Arzneimit-
teln. 
Insgesamt wird es auch in Zukunft wegen des unabdingbaren humantherapeutischen Nut-
zens von Arzneimitteln zu Belastungen in Abwässern, Oberflächengewässern und vereinzelt 
Grundwässern kommen. Deshalb sollte der Weiterentwicklung von Maßnahmen zur Behand-
lung von Matrices des aquatischen Systems (Kläranlage, Mischwasser, Trinkwasser) eine 
besondere Bedeutung zukommen. Diese könnten bei der Separation und Behandlung von 
belasteten Teilströmen am point of use (z.B. Klinikabwässer) ansetzen /Merkel et al. 2004/. 
Ferner sind erste Ergebnisse zum Rückhalt von Arzneimitteln im Abwassersystem aus dem 
Bereich der Membrantechnik (z.B. Nanofiltration) und der physikalisch/chemischen Metho-
den (z.B. Ozon, UV) viel versprechend /Duget et al. 2004/. 
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4.5.6.2 Tierarzneimittel und pharmakologisch wirksame Futterzusatzstoffe 
 
Grundsätzlich lassen sich die in der Tiermast eingesetzten Substanzen in Tierarzneimittel 
und pharmakologisch wirksame Futtermittelzusatzstoffe unterscheiden. Während Tierarz-
neimittel durch den Veterinär verschrieben werden und dem Arzneimittelrecht unterliegen, 
gelten für pharmakologisch wirksame Futtermittelzusatzstoffe lediglich die futtermittelrechtli-
chen Regelungen. Antibiotika gehören zu den am meisten in der Tiermast verwendeten Stof-
fen, sie werden sowohl als Tierarzneimittel als auch als pharmakologisch wirksame Futter-
mittelzusatzstoffe eingesetzt.  
 
 
Abbildung 4-44: Verteilung von Tierarzneimitteln und pharmakologisch wirksamen Futtermit-
telzusatzstoffen  
 
Tierarzneimittel werden zum Einsatz in Therapie und Prophylaxe von Tierkrankheiten in 
Deutschland eingesetzt und zu einem großen Teil als sog. Fütterungsarzneimittel über Her-
stellungsaufträge vom Tierarzt verschrieben. Dieser Weg wird durch Veterinärbehörden er-
fasst und erlaubt damit eine relativ vollständige Datenerhebung. Die zweite Möglichkeit be-
steht in der Direktabgabe des Tierarztes an den Tierhalter zur Applikation, z.B. durch Trän-
ken oder Spritzen. Diese Form des Medikamenteneinsatzes wird nicht behördlich erfasst und 
ist damit schwerer zu quantifizieren. Die wichtigsten Gruppen an Tierarzneimittel sind: 
 
Antibiotika    (z.B. Tetracycline) 
Antiparasitika     (z.B. Ivermectin) 
Kokzidiostatika (z.B. Monesin-Na) 















Daten zum Einsatz dieser Wirkstoffe sind bundesweit nicht zu erhalten, es existieren zwei 
Untersuchungen im landwirtschaftlich intensiv genutzten Gebiet der Region Weser-Ems und 
aus Brandenburg (siehe Tabelle 4-48). Darüber hinaus sind Daten aus Skandinavien und für 
Europa zum Vergleich angegeben. 
 






















- /Hamscher 2002/ 
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D, Abschätzung ca. 2.000  
(incl. Futtermittelzu-
satzstoffe) 
ca. 1.040  
 
ca. 541  
 
/Höper et al. 2002/ 
 
D, Weser-Ems  
1997 
ca. 150-200 - ca. 78-104 /Winckler und 
Grafe 2000/ 
D, Brandenburg  
1998/1999 
ca. 9,5 - ca. 4,5 /LUA Brandenburg 
2001/ 
 
Aus den Daten wird deutlich, dass extrem unterschiedliche Mengen europaweit verabreicht 
werden. So werden in der Region Weser-Emsland wesentlich mehr Tierarzneimittel verab-
reicht als in ganz Dänemark, wobei in dieser Region, bezogen auf die Bundesrepublik ca. 20 
% der Schweine- und ca. 40 % der Geflügelmast betrieben werden. In der Literatur wird al-
lerdings ein deutlicher Rückgang der eingesetzten Mittel seit Mitte der 90er prognostiziert, 
was sich in der Tendenz schon in der Erhebung von 1998/99 in Brandenburg zeigt. Von allen 
eingesetzten Wirkstoffgruppen hat die Antibiotikawirkstoffgruppe der Tetracycline die größte 
Bedeutung.  
 
Pharmakologisch wirksame Futtermittelzusatzstoffe werden aus Gründen der Leistungs-
steigerung in der Tiermast verwendet. Sie werden eingesetzt, um eine effektivere Umwand-
lung von Nährstoffen in tierische Produkte zu ermöglichen. Die Mengen sind einer Datener-
fassung nur schwer zugänglich. Schätzungen im Weser-Ems-Gebiet (1997) durch Befragun-
gen der Futtermittelhersteller gehen von Wirkstoffmengen in der Größenordnung von ca. 112 
t/a aus; im Vergleich dazu waren im gleichen Zeitraum ca. 150 bis 200 t/a Tierarzneimittel 
verabreicht worden.  
Europaweit verteilt sich die gesamte verwendete Antibiotikamenge (ca. 5.100 t/a) auf ca. 
3.500 t bei den Tierarzneimitteln und ca. 1.600 t bei den Futtermittelzusatzstoffen /Winckler 




Die wichtigsten verwendeten Futtermittelzusatzstoffe sind 
Antibiotika (z.B. Monesin-Na, Tylosin, Zink-Bacitracin, zum Teil nicht mehr zugelassen) 
Leistungsförderer, z.B. Carbodox, das seit 1999 nicht mehr zugelassen ist. 
 
Rechtliche Regelungen und andere Vorgaben 
Für die Zulassung von Tierarzneimitteln bedeutsam sind verschiedene Bundesvorschriften 
(Arzneimittelgesetz) und EU-Regelungen. Zur ökotoxischen Wirkung hat die Europäische 
Arzneimittelagentur (EMEA) erstmals 1998 einen Vorschlag für ein Prüfverfahren vorgelegt. 
Hierzu werden zunächst diejenigen Kriterien genannt, nach denen Tierarzneimittel bewertet 
werden sollen. Ein Kriterium ist die mögliche Belastung des Grundwassers (< 0,1 µg/l), be-
rechnet aus Modellrechnungen. Ein weiteres Kriterium ist die mögliche Konzentration im Bo-
den. Ist eine weitergehende Prüfung notwendig, werden u.a. Untersuchungen zur Abbaubar-
keit, zum Ausbreitungsverhalten und zur Toxizität gefordert /Gottmanns-Wittig 1998/. Weiter-
hin offen ist die Frage des Umgangs mit "Altpräparaten", die vor 1992 eingesetzt wurden. 
Für pharmakologisch wirksame Futterzusatzstoffe, die rechtlich nicht als Arzneimittel 
eingestuft werden, gibt es ebenfalls diverse Bundesregelungen, z.B. das Futtermittelgesetz 
und die darauf fußende Verordnung, und EU-Regelungen. Nach EU-Recht ist zur Zulassung 
eines Futtermittelzusatzstoffes eine Umweltverträglichkeitsprüfung (UVP) notwendig. Seit 
1997 wurde etlichen Wirkstoffen aus Gründen des vorsorgenden Verbraucherschutzes die 
Zulassung entzogen, z.B. dem Avoparcin wegen Kreuzresistenzen mit Humanantibiotika. Bis 
zum Jahr 2006 soll nach neuen futtermittelrechtlichen Regelungen der EU für weitere Antibi-
otika die Zulassung zur Verwendung in Futtermitteln zurückgezogen werden. Lediglich die 
Kokzidiostatika (Mittel zur Verhütung bzw. Behandlung der Kokzidiose bei Geflügel) sollen 
hiervon ausgenommen werden /Europäisches Parlament 2002/. Dies dürfte in den nächsten 
Jahren zu einer deutlichen Verschiebung des eingesetzten Stoffspektrums führen, mit Aus-
wirkungen auf die Vergleichbarkeit von alten und neuen Messprogrammen. Weiterhin wird 
damit gerechnet, dass der Einsatz an Antibiotika als Futtermittelzusatzstoff stark zurückge-
hen wird. Umgekehrt wird beim Antibiotikaeinsatz in der Prophylaxe mit einer Erhöhung der 
Einsatzmenge gerechnet. 
 
Im Folgenden werden wichtige Wirkstoffgruppen wie die Antibiotika und die Antiparasitika 
näher beschrieben. Antibiotika werden eingesetzt zur Therapie, Prophylaxe und Leistungs-
förderung. Es existiert eine Vielzahl von Wirkstoffgruppen (z.B. Sulfonamide, Erythromycin, 
Tylosin), die zum Teil auch als Humanantibiotika eingesetzt werden. Die wichtigste Gruppe 
sind die Tetracycline. 
Antiparasitika werden in Endoparasitenbekämpfungsmittel (Anthelminthika gegen Würmer 
und Nematoden u.a.) und Ektoparasitenbekämpfungsmittel (Weidestechfliegen, Bremsen 
u.a.) unterschieden. Von den verschiedenen Wirkstoffen (z.B. Pyrethroide, Carbamate u.a.) 





Wichtige Stoffeigenschaftsgrößen  
Tetracycline haben, bedingt durch einen hohen Koc-Wert, eine starke Adsorptionsneigung 
an Partikel. Allerdings belegen das nur sehr wenige Daten /Winckler und Grafe 2000/. 
Ivermectin weist eine schlechte Wasserlöslichkeit auf, ist nicht flüchtig und hat auf Grund 
eines hohen Koc-Wertes von 12.660 bis 15.700 ebenfalls eine starke Adsorptionsneigung. 
Das Verlagerungspotenzial in das Grundwasser wird deshalb als eher gering eingeschätzt 
/Römbke et al. 1996/. 
 
Wirkungen 
Grundsätzlich können Tierarzneimittel ein analoges Wirkspektrum wie Humanarzneimittel 
aufweisen (siehe Kapitel 4.5.6.1). Darüber hinaus sind veterinärtoxische Effekte und durch 
die besondere Auftretensform, z.B. in der Gülle, auch bodenorganismentoxische und pflan-
zentoxische Effekte bedeutsam. 
Abgesehen von der Relevanz von Tetracyclinen wegen möglicher Resistenzenbildung ist 
die Einschätzung von akuten Wirkungen je nach Messparameter sehr unterschiedlich. Ein 
EC50 von über 100 mg/l für den Messparameter Bioluminiszenz lässt die Tetracycline prak-
tisch ungiftig erscheinen, wohingegen bei einem EC50 von 0,095 mg/l für den Messparameter 
Wachstum eine sehr viel höhere Toxizität angenommen werden muss /Römbke et al. 1996/. 
Dieses Beispiel zeigt einmal mehr, wie schwierig eindeutige Aussagen zur ökotoxischen Wir-
kungen von Stoffen zu treffen sind. Bodentiere gelten als relativ tolerant gegenüber Tetracyc-
linen; Bodenmikroorganismen reagieren vermutlich erst bei Konzentrationen, die weit über 
gemessenen Bodenwerten liegen /Höper et al. 2002/. 
Beim Ivermectin sind zwei Arten von ökotoxischen Wirkungen zu unterscheiden: Zum einem 
werden in der Literatur Störungen der Dungbiozönose und eine Verhinderung des Dungab-
baus mit Auswirkungen auf den Boden kontrovers diskutiert /Römbke et al 1996/. Zum ande-
ren wirkt Ivermectin ausgeprägt toxisch auf aquatische Organismen. Die LC50 für aquatische 
Organismen (Invertebraten/Fische) liegt bei 0,022 bis 153 µg/l, die NOEC für aquatische 
Organismen (Invertebraten/Fische) bei Werten von weniger als 0,31 bis 5,8 µg/l /Campell 
1989, zitiert in Römbke et al. 1996/. 
 
Herkunft, Aufkommen und Verteilung  
In Kanalsysteme bzw. Kläranlagen gelangen Tierarzneimittel im Gegensatz zu Humanarz-
neimitteln in wesentlich geringerem Umfang. Die Haupteintragswege sind eine unsachge-
mäße Entsorgung von Wirtschaftsdüngern oder Hofabläufe (siehe auch Abbildung 4-45). 
Mögliche Belastungen von Oberflächengewässern entstehen vorwiegend durch die Wirt-
schaftsdüngeraufbringung auf landwirtschaftliche Flächen. Insbesondere bei ungenügender 
Einarbeitung in den Boden sind Einträge durch Direktabfluss bei Starkregenereignissen 
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Abbildung 4-45: Quellen und Verteilung von Arzneimitteln (Human- und Tierarzneimittel) im 
urbanen Wasserkreislauf 
 
Im Folgenden wird an Hand ausgewählter Einzelsubstanzen das Vorkommen im aquatischen 
System beschrieben. 
Mögliche Belastungen von Gewässern durch Tetracycline können durch die Wirtschafts-
düngeraufbringung auf landwirtschaftliche Flächen entstehen. Neuere Messungen in Gülle-
proben zeigen extrem hohe Gehalte  von Chlortetracyclin 90 bis 100 µg/kg und von Tetracyc-
lin 3.200 bis 4.000 µg/kg. Der Boden von mit Gülle beaufschlagten Flächen weist Chlortetra-
cyclin-Konzentrationen von 4,7 bis 6,3 µg/kg auf; diese Gehalte erhöhen sich deutlich nach 
erfolgter Gülleaufbringung. Im weiteren Verlauf fallen diese Bodengehalte nicht signifikant 
ab, was als Hinweis auf eine mögliche Akkumulation von Tetracyclinen im Boden gewertet 
wird. Messungen im Sicker- und Grundwasser des anstehenden Bodens ergeben Gehalte 
unterhalb der Nachweisgrenze (< 0,05 µg/l), dies deutet auf die geringe Verlagerungsten-
denz von Tetracyclinen vom Boden in tiefere Schichten hin /Hamscher 2002, Höper et al. 
2002/. Die Wirkungen von Tetracyclin auf die mikrobielle Bodenbiozönose werden gegen-
wärtig als gering eingeschätzt /Klein und Hund-Rinke 2004/. 
Die wenigen bisher durchgeführten Messungen in Fließgewässern zeigen sehr geringe Wer-
te, vermutlich bedingt durch die Komplexierungsneigung von Tetracyclin und durch Photode-
gradationsprozesse. Die möglichen Belastungen des Grundwasser und der Oberflächenge-
wässer werden als sehr gering eingeschätzt, da den Tetracyclinen eine hohe Adsorptionsfä-
higkeit an Bodenpartikel beigemessen wird. Unabhängig davon wird die Persistenz von Oxy-
tetracyclin bei Abbauversuchen in Gewässerproben als moderat eingeschätzt /Ingerslev et 
al. 2001/. 
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Die Relevanz von Tetracyclin schätzen Römbke et al. /1996 und 2001/ auf der Basis des 
PEC/PNEC-Verhältnisses ein. Die Festsetzung des PEC-Wertes von 1,0 µg/l und des 
PNEC-Wertes von 0,095 µg/l (Basis: LC50 Wert) ergibt ein Verhältnis von 10,5. Die Autoren 
raten zu weiteren Tests, insbesondere wegen der möglichen Resistenzenbildung. 
 
Ein Beispiel für mögliche Beeinträchtigungen im Gewässersystem liefert das Tierarzneimittel 
Bromocyclen, das zur Bekämpfung von Ektoparasiten, hauptsächlich mit Hilfe von Bädern, 
eingesetzt wird. Vermutlich gelangte dieser Stoff über die Kanalisation und die Kläranlagen 
in die Gewässer, wo er sich in Aalen so stark anreicherte, dass ein Verkauf der Fische aus 
lebensmittelrechtlicher Sicht verboten werden musste /Seel 1998/. Diese Entwicklung führte 
zu einer freiwilligen Rücknahme des Präparats vom Markt. Bromocyclen weist Strukturana-
loga zu den seit längerem verbotenen Pflanzenschutzmitteln Aldrin, Dieldrin und Heptachlor 
auf und reichert sich im Fettgewebe von Mensch und Tier an /Seel 1998/. Heutige Funde in 
Oberflächengewässern sind verursacht durch Behandlung von Heim- und Hobbytieren und 
anschließender Ableitung der Restmengen in Kanal und Kläranlage. Einträge aus der Indust-
rie können heute weitgehend ausgeschlossen werden, da die großtechnische Produktion 
eingestellt wurde. 
 
Weitere Substanzgruppen sind die Phosphorsäureester (Diazinon) und das mutagene Ma-
lathion, die gegen Ektoparasiten in der Landwirtschaft eingesetzt werden und damit in um-
weltrelevanten Mengen auftreten können /Römbke et al. 1996/. Insbesondere der umweltof-
fene Einsatz bei Bädern, z.B. durch das sog. Schafdipping, kann bei unsachgemäßer Ent-
sorgung zu einer Beeinträchtigung der Oberflächengewässer führen /Sattelberger 1999/. 
 
Die Antibiotikawirkstoffe Sulfonamide und Chloramphenicol werden in Oberflächengewäs-
sern oft in Gehalten unter der Nachweisgrenze detektiert /Pietsch et al. 1999/. Im Gegensatz 
dazu wurde in Dänemark von extremen Konzentrationen an Sulfonamiden (bis mehrere 
tausend µg/l) und anderen Pharmaka im Sickerwasser einer Deponie ohne Dichtungssystem 
berichtet. Inwieweit dieser Eintragspfad für eine flächendeckende Beeinträchtigung des 
Grundwassers in Deutschland von Bedeutung sein kann, ist gegenwärtig völlig offen /Holm 
et al. 1995/.  
Auch in Gülle wurde hohe Konzentrationen an Sulfadimidin (1 bis 2 mg/kg) gefunden. Böden, 
die mit belasteter Gülle beaufschlagt wurden, wiesen stabil hohe Sulfidimidinkonzentrationen 
auf /Christian et al. 2003/. 
In der Nähe von Abwasserverrieselungsanlagen sind erhöhte Konzentration an Sulfametho-
xazol (0,4 µg/l) und Sulfonamid (0,04 µg/l) in Grundwässern gefunden worden. Sonstige 
Antibiotika wurden nicht in signifikanten Konzentrationen (< 0.02 µg/l) ermittelt /Hirsch 1998/. 
 
Die beiden Tierarzneimittel Meclofenamicsäure und Tolfenamicsäure konnten weder in 
Kläranlagenabläufen noch in Fließgewässerproben nachgewiesen werden. Naproxen, ein-
gesetzt als Tier- und Humanarzneimittel, wurde in Abläufen von Kläranlagen und in Gewäs-




Auch bei den Tierarzneimitteln ist eine große Vielfalt der verwendeten Wirkstoffe, ihres Auf-
kommens und ihrer Wirkungen festzustellen. Es gibt Defizite bei Informationen über die ver-
wendeten Mengen, die Wirkungen, insbesondere die Ökotoxizität, und die Bestimmungsme-
thoden. 
Das Wirkspektrum ist im Vergleich zu den Humanpharmaka grundsätzlich erweitert. Bei-
spielsweise wird beim Ivermectin eine Diskussion über die Wirkung auf den Dungabbau im 
Wiesenökosystem geführt. 
Im Vergleich zu Humanarzneimitteln treten Tierarzneimittel in geringerem Umfang in den 
Abwasserentsorgungssystemen auf. Die Belastungsschwerpunkte liegen vorwiegend im Gül-
le-Boden-Grundwasser-System. 
Reduktionsmaßnahmen können bei der Vermeidung und Verringerung der eingesetzten Arz-
neimittel ansetzen, insbesondere beim Antibiotikaeinsatz zur Leistungssteigerung. 
Allgemein ist zu fordern, Antibiotika immer sorgsam einzusetzen, denn es besteht das Prob-
lem der Bildung und Weitergabe von Resistenzen. Der Einsatz sollte in erster Linie auf die 
Therapie und die Prophylaxe beschränkt bleiben. Ergänzend muss über Maßnahmen zur 
sicheren Entsorgung von Tierarzneimitteln nachgedacht werden. 
Eine wichtige Gruppe der Tierarzneimittel, die auch im humanen Bereich eingesetzt werden, 
sind die Tetracycline. Sie gelten unter Feldbedingungen (Gülleaufbringung) als persistent im 
Boden und es gibt auch Hinweise auf deren Akkumulation. Vorläufig wird die Gefahr für das 
Grundwasser gering eingeschätzt, da die Gehalte im Bodensickerwasser sehr niedrig sind. 
Offen sind aber derzeit noch mögliche Transportvorgänge über Makroporen. 
Insgesamt sollte die systematische Erfassung der Emissionsquellen von Tierarzneimitteln 
unter Berücksichtigung der wichtigsten Aufkommenskompartimente (z.B. Abwasser, Gülle, 
Boden) weiter verfolgt werden.  
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4.5.7 Alkylphenolethoxylate (APnEO)/ Alkylphenole (AP) 
 
Alkylphenolethoxylate (APnEO) wurden in der Vergangenheit vorwiegend als Komponenten 
für Waschmittel, aber auch als Hilfsstoffe in vielen Industriezweigen (Textilverarbeitung u.a.) 
eingesetzt. Besondere Bedeutung dabei haben die Nonyl- (NPnEO) und die Octylpheno-
lethoxylate (OPnEO). In den Mittelpunkt des Interesses als potenzielle Schadstoffe sind sie 
durch die aus den Ausgangsverbindungen entstehenden Metaboliten Nonylphenol (NP) und 
Octylphenol (OP) gerückt. Vor allem das Nonylphenol weist eine ausgeprägte Ökotoxizität 
auf und wird im Kanalnetz und in der Kläranlage über mehrere Zwischenstufen gebildet. 
Dem Octylphenol und dem Nonylphenol wird das höchste endokrine Wirkpotenzial unter den 
Xenobiotika zugesprochen. Da vielfältige Untersuchungen zu Aufkommen und Wirkung von 
Nonylphenolethoxylaten und dem Nonylphenol vorliegen, wird im Folgenden an Hand dieser 
Substanzgruppe der Kenntnisstand beschrieben. 
Als amphoteres Tensid haben die NPnEO-Verbindungen einen hydrophoben Teil (Nonylphe-
nolrest) und einen hydrophilen Teil (Ethylenoxid-Einheiten). NPnEO werden im Abwasserent-
sorgungssystem, im Kanalnetz wie in der Kläranlage, über mehrere Zwischenprodukte 
(NP1EO, NP2EO u.a.) zum Nonylphenol abgebaut (siehe Abbildung 4-46) /Lee und Peart 
1998, zitiert in Langford und Lester 2003/. Dabei nimmt die Lipophilität vom NPnEO zum NP 
deutlich zu, was eine Anreicherung im Klärschlamm oder anderen Feststoffen zur Folge hat. 
Nonylphenol zeigt trotz der lipophilen Eigenschaften (log Kow 3,28-4,48) eine vergleichsweise 
geringe Bioakkumulationstendenz (BCF 280) /Fent 1998/. Im Gegensatz zum Nonylphenol, 
das vorwiegend unter anaeroben Bedingungen und dadurch vermehrt in der Schlammfau-
lung gebildet wird, entstehen die Carboxylverbindungen NP1EC und NP2EC sowie die dop-
pelt carboxylierten Verbindungen (CNP1,2EC) meist unter aeroben Bedingungen während der 
Passage durch die Kläranlage. Sie haben in der Regel eine höhere Wasserlöslichkeit und 
einen geringere Sorptionsneigung /Montgomery-Brown und Reinhard 2003/. Des Weiteren 
































Rechtliche Regelungen und andere Vorgaben 
Aufgrund der Daten zur möglichen Toxizität wurden das 4-tert-Octylphenol als zu überprü-
fender prioritärer Stoff und das 4-Nonylphenol als prioritärer gefährlicher Stoff eingestuft 
und in die Liste der prioritären Stoffe der EG-Wasserrahmenrichtlinie aufgenommen /EU 
Kommission 2001a/. Im nationalen Wasserrecht wird das Nonylphenol in Wassergefähr-
dungsklasse (WGK 3) eingestuft /VwVws 1999/.  
Von einem Arbeitskreis in Österreich (AK CHÜZ Arbeitskreis Chemie Überwachung Ziele) 
zur Umsetzung der EG-WRRL wird für Oberflächengewässer eine Umweltqualitätsnorm von 
0,3 µg/l für die Summe der Nonylphenole und von 1,0 µg/l für das p-tert-Octylphenol vorge-
schlagen /AK CHÜZ 2003/. 
Die kürzlich publizierten AA EQS Werte (annual average environmental quality standard for 
inland waters) liegen für das 4-Nonylphenol bei 0,3 µg/l und für das t-Octylphenol bei 0,06 
µg/l; im Maximum werden für das 4-Nonylphenol 2,1 µg/l und für das t-Octylphenol 0,13 µg/l 
toleriert /RL-EC/QS 2004/. 
Nonylphenol ist in die von der EU verfassten Liste für Stoffe mit Beweismaterial für endokrine 
oder potenziell endokrine Wirkungen aufgenommen worden /EU Kommission 1999/. 
In Dänemark wird für Klärschlamm ein Richtwert für Nonylphenol einschließlich NPnEO fest-
gesetzt (< 30 mg/kg, ab 2002: < 10 mg/kg TS) /Danish EPA 2000, zitiert in La Guardia et al. 
2001/. Auch in Schweden existiert ein Limit für Nonylphenol in Klärschlämmen von 50 mg/kg 
TS /Bennie 1999/. Im Working Document on Sludge für die Verwertung von Klärschlamm 
der EU wird ebenfalls ein Richtwert von 50 mg/kg TS (Summe NP, NP1EO und NP2EO) auf-
gelistet /EU 2000a/. 
Das ubiquitäre Vorkommen von APnEO bzw. den AP in Kläranlagenabläufen, Klärschläm-
men und Gewässern wurde in den 80er Jahren in Europa und Nordamerika in vielfältigen 
Messprogrammen dokumentiert (s.u.). Diese Aufkommensdaten zusammen mit Erkenntnis-
sen zur ökotoxischen Wirkung führten in Deutschland zu einem freiwilligen Verzicht des Ein-
satzes ab Ende der 80er Jahre von Seiten der Waschmittelindustrie /Bundesumweltmini-
sterium 1999/. Der Verband der Textilhilfsmittel-, Lederhilfsmittel-, Gerbstoff- und Waschroh-
stoff-Industrie e.V. stellte den Einsatz von Alkylphenolethoxylaten (APnEO) bis zum 
31.12.2001 ein /TEGEWA e.V. 1998/. Weiterhin sagte die Industrie zu, bis zum Jahr 2001 
den Einsatz von APnEO in Polyacrylamid-Emulsionspolymeren zur Abwasser- und Klär-
schlammbehandlung auszuschließen /Oberdörfer et al. 2000/. Seit 2004 existiert in Deutsch-
land eine umfassendes Verbot des Einsatzes von nonylphenolischen Verbindungen 
/GefStoffV 2004/. Diese Schritte haben sich deutlich auf die Aufkommenszahlen im aquati-
schen System ausgewirkt (s.u.); bei einer Bewertung ist aber zu berücksichtigen, dass wei-
terhin messbare Konzentrationen in Gewässern gefunden werden. 
 
Wirkungen 
Die meisten Untersuchungsergebnisse über Wirkungen sind für das Nonylphenol und das 
Octylphenol vorhanden. Generell kann gesagt werden, dass Nonylphenol ca. hundertmal 
toxischer als die Ausgangsverbindungen NPnEO ist.  
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Die akute LC50 am Fisch liegt bei 0,135 bis 1,3 mg/l /URömpp 1993/, die NOEC an Daphnien 
bei 0,024 mg/l /Fent 1998/. Die niedrigsten NOEC für aquatische Lebensgemeinschaften 
betragen 0,001 bis 0,0039 mg/l /URömpp 1993/; eine PNEC-Konzentration für Gewässeror-
ganismen liegt nach einem OECD-Vorschlag bei 0,00074 mg/l /Bätscher et al. 1999/. Eine 
weitere PNEC-Konzentration für Nonylphenol wird unter Berücksichtigung der endokrinen 
und ökotoxischen Wirkungen mit 0,00033 mg/l angegeben /ATV-DVWK IG-5.4 2002/.  
Um mögliche Wirkungen im Boden bei Applikation von nonylphenolhaltigem Klärschlamm zu 
verhindern, wurde eine PNEC-Konzentration von 0,069 mg/kg TS festgelegt /Bennie 1999/. 
Umweltbehörden in Kanada schreiben auf der Basis von Regenwurmtoxizitätsstudien einen 
Bodenrichtwert (ENEV: Estimated No Efffect Value) von 0,34 mg/kg TS vor /Environment 
Canada 2000, zitiert in La Guardia et al. 2001/. 
Für andere Metaboliten der NPnEO-Verbindungen sind nur sehr wenige Toxizitätsdaten ver-
fügbar; für die Carboxylverbindungen NPEC wird eine LC50 von 2,0 bis 8,9 mg/l angegeben 
/Fent 1998/. Andere Autoren nennen LC50-Werte für NP1EC (Fisch) von 9,6 bis 20 mg/ und 
für NP2EC (Fisch) von 8,9 mg/l. Hinsichtlich der Wachstumshemmung am Fisch gibt es wi-
dersprüchliche Aussagen /Bennie 1999/.  
Akute Wirkdaten für t-Octylphenol werden für Daphnien (LC50 0,27 mg/l) und für Fische 
(LC50 0,12 bis 0,25 mg/l) genannt /Bennie 1999/. 
Neben der ökotoxischen Wirkung wird bei einigen Verbindungen eine endokrine Wirkung 
nachgewiesen /Sheahan et al. 2002, zitiert in Birkett und Lester 2003/. Die Vitellogeninbil-
dung in der Forelle wurde beim Octylphenol ab 0,005 mg/l, beim Nonylphenol ab 0,020 mg/l 
und bei den Metaboliten NP1EO und NP2EO ab 0,030 mg/l induziert /UBA 2001a/. Die estro-
gene Aktivität von NP1EC liegt in der gleichen Größenordnung wie beim NP2EO /Bennie 
1999/. 
Diese Werte zeigen zwar nur eine geringe estrogene Wirkung im Vergleich zu natürlichen 
Hormonen (z.B. Estradiol) an, weisen aber im Vergleich zu anderen Xenoestrogenen (z.B. 
Bisphenol A) die höchste Wirkung auf /Helmreich 2001/. Im Unterschied zu anderen poten-
ziell endokrinen Xenobiotika (z.B. Phthalaten), bei denen widersprüchliche Resultate vorlie-
gen oder Wirkungen unklar sind, wird den Metaboliten der Nonylphenolethoxylate eine ein-
deutige estrogene Wirkung zugesprochen /Bätscher et al. 1999/. 
 
Herkunft, Aufkommen und Verteilung  
APnEO wurden vorwiegend als nichtionische Tenside eingesetzt (Produktionskapazität in 
Deutschland für 1997 ca. 35.000 t); heute sind diese Einsatzmengen wegen der Selbstver-
pflichtung der Industrie stark rückläufig /Kalbfus 1997b/. Im Vergleich zu den 80er Jahren ist 
der bundesweite Verbrauch um etwa 90 % zurückgegangen /UBA 2001a/. 
Die nonylphenolischen Verbindungen werden auch in der metallverarbeitenden Industrie und 
der Textil- und Lederindustrie eingesetzt. Weitere Verwendung finden sie als Zusatzstoffe für 
Farben, in Flotationsmitteln und als Kunststoffadditive (Antoxidantien) /Kalbfus 1997b/. In 
geringeren Mengen werden APnEO auch als Zusatz (Formulierungshilfsmittel) in Pflanzen-
schutzmitteln eingesetzt /Bätscher et al. 1999/. Inwieweit auch für diese Einsatzgebiete 
Maßnahmen zur Substitution greifen, muss abgewartet werden. 
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Es gab Hinweise, dass APnEO-Verbindungen als Flockungshilfsmittel in Kläranlagen einge-
setzt wurden; ab dem Jahr 2001 wurde auf diese Wirkstoffgruppe in Deutschland weitgehend 
verzichtet /Weltin und Bilitewski 2001/. 
In einer Studie aus der Schweiz /Radvanszky et al. 2000/ wurden die wesentlichen 
Verbrauchszahlen vom NPEO-Verbindungen, aufgeteilt nach Branchen, für das Bezugsjahr 
1999 für die Schweiz ermittelt. Bei einem deutlich reduzierten Gesamtverbrauch von 420 t/a 
werden 120 t/a in der chemischen Industrie, 90 t/a in der Leder- und Textilindustrie und 140 
t/a bei industriellen Reinigern verwendet. Als abwasserrelevant werden, bezogen auf den 
Gesamtverbrauch in der Schweiz, 238 t/a angegeben. Diese Mengen stammen überwiegend 
aus Reinigungsprozessen der Industrie (140 t/a), aus vorwiegend indirekten Einträgen aus 
Textil- und Lederprodukten (80 t/a) und aus Flockungshilfsmitteln (20 t/a). Bei der Annahme 
von Zulauffrachten an nonylphenolischen Verbindungen von 238 t/a werden in den Ablauf 
aller Schweizer Kläranlagen 9 t/a und in den Klärschlamm 4,5 t/a verfrachtet /Radvanszky et 
al. 2000/. 
Die wichtigsten Eintragspfade von nonylphenolischen Verbindungen in den urbanen Was-
serkreislauf sind in Abbildung 4-47 dargestellt. Neben den lokal bedeutsamen Einträgen aus 




Abbildung 4-47: Quellen und Verteilung von nonylphenolischen Verbindungen im urbanen 
Wasserkreislauf; PSM: Pflanzenschutzmittel 
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In Abbildung 4-48 und Abbildung 4-49 sind die Konzentrationen des Metaboliten Nonylphe-
nol und der Summe aus NP1EO und NP2EO in den wichtigsten Wassermedien sowie dem 
Klärschlamm angegeben (siehe auch Tabelle 59 in Anhang A.2). Analog zu der Situation bei 
den Arzneimitteln sind die Gehalte im Schmutzwasser signifikant im Vergleich zu den Ober-
flächenabflüssen. 
Trotzdem zeigen vereinzelte Positivfunde in Regen und in Dachabflüssen, dass Nonylphenol 
- bedingt durch seine moderate Flüchtigkeit - auch in die Atmosphäre verfrachtet und von 
dort auf Oberflächen deponiert wird. Bei weiter sinkenden Konzentrationen im Schmutzwas-
serabfluss muss diese Emissionsquelle ebenfalls berücksichtigt werden /Fries und Püttmann 
2004/. Allerdings liegen hierzu bislang äußerst wenige Messungen vor.  
 




















Abbildung 4-48: Aufkommen von Nonylphenol in verschiedenen Matrices. Trinkwasser (n=6); 
ND-Wasser (Niederschlag) (n=1); Dachabfluss (n=1); Schmutzwasser (n=18); 
Ablauf KA (n=32); Fließgewässer (n=22); Klärschlamm  (KS) (n=23) 
 
Die Nonylphenolkonzentrationen nehmen deutlich vom Schmutzwasser bis zum Ablauf der 
Kläranlagen ab. Dies ist vor allem durch die Verlagerung in den Klärschlamm zu erklären 
(s.u.). Eine weitere Verdünnung ergibt sich bei der Einleitung in die Fließgewässer. 
Ein ähnliches Bild ergibt sich bei der Betrachtung der Metaboliten NP1EO und NP2EO. Es 
werden - das gilt gleichermaßen für den Metaboliten Nonylphenol - zum Teil extrem hohe 
Konzentrationen im Schmutzwasser, im Ablauf der Kläranlage und in den Fließgewässern 
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gemessen. Diese Daten stammen allerdings vorwiegend aus dem Zeitraum vor den ver-
schiedenen Verzichtserklärungen der Industrie. Trotzdem werden auch heute noch lokal sig-
nifikante Fließgewässerkonzentrationen an Nonylphenol prognostiziert, was zu deutlichen 
Beeinträchtigungen an aquatischen Lebensgemeinschaften führen kann /Bätscher et al. 
1999/.  
 




















Abbildung 4-49: Aufkommen von NP1EO und NP2EO in verschiedenen Matrices. Trinkwasser 
(n=3); Schmutzwasser (n=8); Ablauf KA (n=19); Fließgewässer (n=13)  
 
Zu Aufkommen und Verteilung von APnEO bzw. deren Metaboliten in Kläranlagen wurden 
Untersuchungen in der Schweiz, Deutschland, Kanada und Japan durchgeführt /Lee et al. 
1998, zitiert in Langford und Lester 2003/.  
Eine ältere Schweizer Studie stammt von /Ahel et al. 1994a/ und wurde vor den Maßnahmen 
zur Verringerung der APnEO durchgeführt. Zunächst wird die Modellvorstellung zum biologi-
schen Abbau von Nonylpenolethoxylaten (NPnEO) in Kläranlagen beschrieben. Dabei sollen 
die längerkettigen (NPnEO) zu kürzeren NP1EO und NP2EO abgebaut werden, die wesent-
lich lipophiler als ihre Ausgangsprodukte und damit allgemein schwerer abbaubar sind. Da-
nach entstehen unter aeroben Bedingungen, z.B. in der Belebung der Kläranlage, die Car-
boxylverbindungen (NP1EC und NP2EC), unter anaeroben Bedingungen, z.B. in der 
Schlammfaulung, das Nonylphenol (siehe Abbildung 4-46).   
Die Eliminationsleistungen für die einzelnen Verbindungen sind unterschiedlich und hängen 
im Wesentlichen vom biologischen Abbau und dem Feststoffentzug während der Schlamm-
behandlung ab. Als weitere Einflussfaktoren werden die Temperatur, die Belastung 
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(Schlammbelastung) und die Nitrifikationskapazität der Anlage genannt. Der Rückhalt der 
Ausgangsverbindungen NPnEO in 11 schweizerischen Kläranlagen im Sinne eines Ver-
schwindens, auch disappearence-Ansatz genannt, kann als sehr gut betrachtet werden, 
allerdings entstehen die Carboxylverbindungen (NPEC) in Nettoproduktion und das No-
nylphenol (NP) reichert sich im Klärschlamm an /Ahel et al. 1994a/.  
Die Metabolitenfraktionen im Ablauf der Vorklärung verteilen sich auf 82 % NPnEO, 12 % 
NP1EO und NP2EO und Spuren an NP und NP1EC. Im Ablauf der Nachklärung liegen 28 % 
als NPnEO, 22 % als NP1EO und NP2EO und 46 % als NP1EC und NP2EC vor, bei insgesamt 
sinkenden Absolutgehalten und sehr geringen NP-Konzentrationen. In die Gewässer gelan-
gen über Kläranlagenabläufe also vorwiegend die Metaboliten NP1EO, NP2EO, NP1EC und 
NP2EC . 
 
Im Klärschlamm finden sich 95 % NP und 5 % NP1EO und NP2EO. Das im Klärschlamm 
enthaltene Nonylphenol kann bei landwirtschaftlicher Verwertung unter bestimmten Bedin-
gungen über den Boden in das Grundwasser gelangen /Ahel et al. 1994a/.  
Die grundsätzlich vorhandene Mobilität von Nonylphenol wird belegt durch hohe Gehalte in 
Eluaten aus Klärschlämmen aus den USA. In unter Laborbedingungen (Schüttelversuch mit 
worst-case-Bedingungen) hergestellten Extrakten wurden NP-Konzentrationen von 9,4 bis 
309 µg/l gefunden; diese Werte liegen im Bereich der Wirkkonzentrationen (s.o.) /La Guardia 
et al. 2001/. 
Neuere Untersuchungen in Deutschland, Spanien und den USA kommen zu ähnlichen Er-
gebnissen zur metabolischen Umsetzung von NPnEO in die Einzelverbindungen /Bolz et al. 
2001, Metzger et al. 2001, Schiewer et al. 2001, Planas et al. 2002, Schröder 2002, Gross et 
al. 2004/. Allerdings sind die gefundenen Konzentrationen erheblich geringer als in älteren 
Studien. Der Erfolg der Maßnahmen zur Verringerung des Einsatzes von NPnEO konnte so-
mit belegt werden. 
Messungen zur Elimination von Nonylphenol in Kläranlagen zeigen, dass 53 % biologisch 
abgebaut werden, 35 % im Schlamm verbleiben und 12 % in den Ablauf gelangen. Oc-
tylphenol wird zu 24 % biologisch abgebaut, 14 % verbleiben im Schlamm und 62 % gelan-
gen über den Ablauf in das Gewässer. Die Gesamtelimination in zwei Kläranlagen wurde für 
Nonylphenol mit 44 bis 91 % und für Octylphenol mit 7 bis 64 % angegeben. Die unter-
schiedlichen Abbauraten werden erklärt durch die endogene Nonylphenol-Bildung aus den 
Ausgangsverbindungen oder aus den schon im Kanal gebildeten kürzerkettigen NP1,2EO 
Verbindungen /Bolz et al. 2001, Metzger et al. 2001/.  
Bessere Abbauleistungen von Nonylphenol wurden von Prechtl und Bischof /1998/ unter 
halbtechnischen Bedingungen bei der aerob-thermophilen Schlammbehandlung (ATS) er-
zielt. 
Ebenfalls höhere Eliminationsleistungen für NPnEO und seine Metaboliten wurden bei Unter-
suchungen in 27 japanischen Kläranlagen erreicht. Der Rückhalt von NPnEO (n=5) und No-
nylphenol liegt bei 94 bis 99 % bzw. 76 bis 99 % /Nasu et al. 2001/. Dabei wurde festgestellt, 
dass die Reduktionen der Stoffe in der Nachklärung größer waren als in der Vorklärung. Die 
Autoren gehen deshalb von einem großen Einfluss der Feststoffentnahme in der Nachklä-
rung aus /Nasu et al. 2001/. 
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Der Einfluss von verschiedenen Abwasserreinigungstechniken wurde von Spengler et al. 
/2002/ untersucht. Dabei scheinen Tropfkörperanlagen gegenüber Belebungsanlagen etwas 
schlechtere Eliminationsleistungen für Nonylphenol aufzuweisen. Die Untersuchungen über 
das Verhalten von nonylphenolischen Verbindungen in Teich- und Pflanzenkläranlagen er-
gaben, dass die Pflanzenkläranlagen in Bezug auf Nonylphenol tendenziell eine höhere 
Rückhalteleistung (72 %) aufweisen als die Teichkläranlagen (58 %). Weiterhin wurde eine 
Korrelation zwischen Nitrifikationsfähigkeit und dem Abbau von Nonylphenol festgestellt 
/Kuschk et al. 2003/. 
In deutschen Kläranlagen werden Nonylphenol zu 65 % und Octylphenol nur zu 18 % parti-
kulär gebunden transportiert; diese Ergebnisse waren gerade bezogen auf das Octylphenol 
auf Grund der Oktanol-Wasser-Koeffizienten der Substanzen überraschend /Bolz et al. 2001, 
Metzger et al. 2001/. Als wichtige Einflussfaktoren werden der pH-Wert (Auftreten als Pheno-
lation) /Schröder 2002/ und der Feststoffgehalt in der Probe genannt. So beobachteten 
Brunner et al. /1998/, dass der partikuläre Transport von Nonylphenol bei hohen Feststoffan-
teilen (Belebschlamm) wesentlich höher als bei niedrigen Feststoffgehalten (Ablauf der 
Nachklärung) ist. 
Neben den Absolutkonzentrationen der NPnEO und der Metaboliten in den Teilströmen Zu-
lauf, Ablauf und Schlamm der Kläranlagen kann analog zu den natürlichen Hormonen die 
estrogene Aktivität der Wassermatrices gemessen werden (vgl. auch Kapitel 4.5.6.1). Mit 
Hilfe des sog. E-Screen-Assay wurde dabei eine deutliche Reduktion der estrogenen Wir-
kung vom Zulauf zum Ablauf von Kläranlagen ermittelt /Bolz et al. 2002, Metzger et al. 2001/. 
Bei diesen Untersuchungen konnte im Klärschlamm ein relativ geringes estrogenes Potenzi-
al gemessen werden, obwohl sich Nonylphenol und andere potenziell estrogenen Substan-
zen (z.B. Bisphenol A) deutlich in ihm anreichern.  
 
Untersuchungen von NPnEO und seinen Metaboliten in Gewässern wurden von Ahel et al. 
/1994b und 2000/ in der Schweiz durchgeführt. Analog zu den Ergebnissen aus Kläranlagen 
wurde ein deutlicher Rückgang der Belastungen in schweizerischen Gewässern von Anfang 
der 90er Jahre bis 1997/1998 durch die schon genannten Maßnahmen beobachtet. Trotz-
dem werden auch heute noch in Gewässern, in die Abwässer aus der Textilmittelproduktion 
eingeleitet werden, erhöhte Werte detektiert; vereinzelt wird der PNEC-Wert für Nonylphenol 
von 0,33 µg/l erreicht /Ahel et al. 2000/.  
In den am Anfang der 90er Jahre durchgeführten Gewässermessprogrammen stellten die 
nonylphenolischen Verbindungen den Hauptteil der organischen Schadstoffbelastung vor 
den chlorierten Hydrocarbonen und den chlorierten Phenolen dar. Die Gehalte waren im 
Sommer signifikant geringer - insbesondere bei NP1EO; als Ursachen werden der verminder-
te Eintrag bzw. der bessere Abbau im Gewässer diskutiert. Die Gesamtelimination der 
Summe an nonylphenolischen Verbindungen im Gewässer liegt bei 24 %; sie ist insbesonde-
re verringert durch die Nettoproduktion der Carboxylverbindungen (NP1EC und NP2EC). An-
sonsten werden ähnliche Transformationsvorgänge wie in Kläranlagen vermutet; unter aero-
ben Verhältnissen besteht die Hauptreaktion im Abbau von NPnEO zu NPEC. Es gibt Hin-
weise auf eine potenzielle Bildung von Nonylphenol aus Precursoren im Sediment unter an-
aeroben Bedingungen (viele Ergebnisse über 1 µg/l) /Ahel et al. 1994b/. 
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Auch heute noch sind die Gehalte an nonylphenolischen Verbindungen in den Gewässern 
dort signifikant, wo der Anteil der Abwassereinleitungen aus kommunalen und industriellen 
Kläranlagen dominant ist /Bennie 1999/. Weiterhin ist zu beobachten, dass keine Verringe-
rung der Konzentration bei erhöhten Abflüssen im Gewässer auftritt. Ob dies ein Hinweis für 
den Eintrag aus Mischwassereinleitungen ist, muss bislang offen bleiben. Der Winter wird als 
die kritische Jahreszeit gesehen, da in dieser Phase eine Anreicherung der Verbindungen 
infolge des verminderten Abbaus stattfindet /Ahel et al. 2000/.  
Auch in deutschen Gewässern konnte ein deutlicher Rückgang der Belastung verzeichnet 
werden. Die Gewässerkonzentrationen der Verbindungen Octylphenol und NP2EO liegen 
meist unter den Wirkkonzentrationen /UBA 2001a/. 
 
Die potenzielle Anreicherung von Nonylphenol und Octylphenol in verschiedenen Bodenpro-
filen wurde von Weltin und Bilitewski /2001/ mit Hilfe von Lysimetern untersucht. Im Boden 
wurden bei Applikation von kommunalem Klärschlamm eine Verlagerung in tiefere Schichten 
beobachtet und maximale Konzentrationen von 0,22 mg/kg TS beim Octylphenol und von 
0,31 mg/kg TS beim Nonylphenol gefunden. In Bodeneluaten waren keine nennenswerten 
Mengen nachweisbar, es fand kein wesentlicher Austrag aus den Lysimetern nach 730 Ta-
gen statt. Im Unterschied dazu ist der Abfluss von unbefestigten Oberflächen höher belastet. 
Das zeigen die Ergebnisse halbtechnischer Versuche; sie deuten auf eine mögliche Rele-
vanz dieses Eintragsweges in Gewässer bei Starkregenereignissen hin /Weltin und Bilitewski 
2001/. 
Ein wichtiger Einflussfaktor ist die zeitliche Verfügbarkeit von Nonylphenol im Boden. Allge-
mein wird über eine schnelle Mineralisierung von Nonylphenol im Boden unter aeroben Be-
dingungen berichtet /ATV-DVWK IG-5.4 2002, Hesselsoe et al. 2001, zitiert in Scrimshaw 
und Lester 2003/. In einem mit Klärschlamm applizierten Boden wurden 2,72 mg/kg TS No-
nylphenol detektiert. Nach 90 d konnte lediglich eine Konzentration von < 0,18 mg/kg TS 
Nonylphenol nachgewiesen werden /Bennie 1999/. Berechnete Konzentrationen in mit Klär-
schlamm beaufschlagten Böden aus den USA liegen zwischen 0,02 und 2,46 mg/kg TS und 
überschreiten damit häufig den in Kanada geltenden Richtwert für Böden von 0,34 mg/kg TS 
/La Guardia et al. 2001/. 
Eine Studie in Arizona (USA) beschäftigt sich mit dem Rückhalt von nonylphenolischen Ver-
bindungen beim Durchgang durch die Bodenpassage. In diesem Fall wurden die Abläufe von 
Kläranlagen durch eine Boden geleitet, um das Grundwasservorkommen anzureichern. 
Durch ein Verteilungssystem auf mehrere Filterbecken war es möglich, sowohl aerobe als 
auch anoxische Zustände entsprechend der Befüllungs- und Entleerungsphasen zu erzeu-
gen. Nonylphenolische Verbindungen wurden insbesondere in den aeroben Phasen deutlich 
zurückgehalten. Auch die carboxylierten Verbindungen, die Hauptmetaboliten in Kläranlagen, 
sind unter diesen Bedingungen eliminierbar. Demgegenüber wurde in den nicht belüfteten 
Phasen die Entstehung von Nonylphenol beobachtet. Inwieweit sich dieses beim Wechsel 
der Milieubedingungen abbauen lässt oder in tiefere Grundwasserschichten penetriert ist 
Gegenstand weiterer Untersuchungen /Montgomery-Brown et al. 2003/. 
Kästner et al. /2004/ untersuchten den Rückhalt von Nonylphenol in durchströmten Bodenfil-
tern mit radioaktiv markierten Verbindungen. Die Autoren stellten signifikante Unterschiede 
im Rückhalteverhalten zwischen dem technischen Nonylphenol und dem chemisch reinen 4-
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n-Nonylphenol fest. So wird das lineare 4-n-Nonylphenol zu ca. 90 % eliminiert, während das 
technische Nonylphenol, das ein Gemisch aus mehreren Isomeren darstellt, Rückhaltewerte 
von < 25 % aufweist. Dieser Effekt wird als mögliche Ursache für die unterschiedlichen Un-
tersuchungsergebnisse in Bezug auf das Stoffverhalten von Nonylphenol in verschiedenen 
Umweltmatrices diskutiert /Kästner et al. 2004/. 
 
Beim Übergang vom Oberflächengewässer in das Grundwasser findet nach Messungen 
von Ahel et al. /1996/ eine deutliche Elimination von NPnEO statt. Die carboxylierten Verbin-
dungen (NP1,2EC) spielen auch im Grundwasser eine entscheidende Rolle. Sie sind einer-
seits die Hauptmetaboliten der Grundsubstanzen NPnEO, andererseits weisen sie eine hohe 
Mobilität bei gleichzeitig schlechterer Abbaubarkeit auf. Eine Verlagerung dieser Substanzen 
ins Grundwasser ist dadurch grundsätzlich begünstigt. 
Beobachtet wurden weiterhin ungewöhnliche Spitzenbelastungen an Nonylphenol im 
Grundwasser; die Bildung durch anaerobe Prozesse wird als mögliche Ursache angesehen. 
Deswegen kann die Gefahr nicht ausgeschlossen werden, dass unter bestimmten Bedin-
gungen Nonylphenol in das Grundwasser eingetragen wird. Generell wird von einem über-
wiegend biologischen Abbau, darauf weist der Einflussfaktor Temperatur hin, auch in der 
Grundwasserphase ausgegangen /Ahel et al. 1996/.  
Neuere Daten zu Grundwasserbelastungen liegen aus Baden-Württemberg vor /LfU Baden-
Württemberg 2000/. Die Positivbefunde von Iso-Nonylphenol nehmen zu. Als Belastungspfad 






Am Beispiel der NPnEO und deren teilweise toxischen Metaboliten (NP) konnte eindrucksvoll 
gezeigt werden, dass die alleinige Betrachtung des Aufkommens und des Verbleibs der 
Ausgangsverbindungen in den Abwasserentsorgungssystemen nicht ausreicht, um eine ge-
samtheitliche Risikobewertung einer Substanzgruppe vorzunehmen. Erst die Berichte über 
die erheblichen toxischen Wirkungen des Metaboliten Nonylphenol führten zu Messpro-
grammen zur Entstehung, dem Verbleib und ggf. dem Abbau dieser Substanzgruppe in den 
Komponenten des urbanen Wasserkreislaufs. Die Gruppe der NPnEO und deren Metaboliten 
gehören deshalb zu den vergleichsweise gut untersuchten Verbindungen, eine Entwicklung, 
die auch bei anderen organischen Verbindungsklassen fortgesetzt werden sollte. 
Trotz dieses Sachverhaltes verbleiben auch für die nonylphenolischen Verbindungen Daten-
defizite. Dabei sind zunächst mehr ökotoxische Daten zu erheben, insbesondere für die Ca-
boxylmetabolite; diese sind ebenfalls estrogen aktiv und stellen heute einen bedeutenden 
Anteil der Metaboliten im Gewässer, da sie in der Kläranlage gebildet werden /Ahel et al. 
2000/. Weiterhin sind bislang mögliche Kombinationswirkungen von NPnEO und Metaboliten 
nicht untersucht worden. 
Die freiwillige Selbstverpflichtung zum Einsatzverzicht betraf bislang nur die Verwendung in 
Waschmitteln, nicht aber alle weiteren Einsatzbereiche. Durch das 2004 erlassene Anwen-
dungsverbot werden die bislang verringerten Gehalte in den Wassermedien weiter sinken. 
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Kürzlich publizierte erhöhte 4-Nonylphenol-Konzentrationen in verschiedenen Lebensmitteln 
zeigen allerdings bis auf Weiteres die weitere Relevanz dieser Verbindungen an /Guenther 
et al. 2002, zitiert in Birkett und Lester 2003/. Insgesamt werden, bedingt durch die Verringe-
rungsmaßnahmen in der Industrie, zukünftig überwiegend diffuse Quellen im Vordergrund 
stehen /UBA 2001a/. 
Von Mitte der 80er Jahre bis heute ist ein deutlicher Rückgang der Belastungen in Abläufen 
von Kläranlagen, Klärschlämmen und Gewässern (siehe Daten aus Schweiz) zu verzeich-
nen. Dennoch sind lokal estrogene Wirkungen auf aquatische Lebensgemeinschaften in 
Gewässern nicht auszuschließen, insbesondere bei Gewässern mit hohem Abwasseranteil 
oder Einleitungen aus Kläranlagen, die Abwässer aus Textilbetrieben behandeln /Bätscher et 
al. 1999, Bennie 1999/. Völlig ungeklärt ist in diesem Zusammenhang die Bedeutung der 
Mischwasserentlastungen. 
In Großbritannien soll eine Risikominderungsstrategie zur Bewertung der Relevanz von AP-
nEO und Alkylphenolen zur Verwendung in Europa entwickelt werden. Gegenwärtig wird die 
Mitbetrachtung der Metabolite NP1EO und NP2EO gefordert. Weiterhin offen ist die Einschät-
zung der kürzerkettigen Alkylphenole (Butylphenol bis Heptylphenol) und des längerkettigen 
Decylphenol. Diese Einbeziehung soll zu einem stoffgruppenbezogenen Bewertungsansatz 
im Gegensatz zur derzeitigen Einzelstoffbetrachtung führen /UBA 2001a/. 
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4.5.8 Komplexbildner EDTA und NTA 
 
 
Ethylendiamintetraacetat (EDTA) und Nitrilotriacetat (NTA) gehören zu den synthetischen 
organischen Komplexbildnern, die in großen Mengen produziert und vielfältig angewandt 
werden. In oberirdische Gewässer gelangen sie vorwiegend über das Schmutzwasser.  
Als Komplex wird eine chemische Verbindung aus einem Zentralatom (häufig ein ionisiertes 
Schwermetallion) und den Liganden (z.B. ein Anion oder ein neutrales organisches Molekül) 
bezeichnet, die eine gewisse Stabilität hat. In dieser chelatisierten Form werden verschiede-
ne Stoffe in Wassermedien transportiert, z.B. liegt Kupfer im Vergleich zur freien Form zu 
einem großen Anteil als Komplex vor (siehe Kapitel 4.4). Wegen des hohen Aufkommens in 
oberirdischen Gewässern und der möglichen Freisetzung von Schwermetallen aus den Se-
dimenten sind die Komplexbildner in den letzten Jahren in den Blickpunkt geraten, insbeson-
dere das EDTA, da es eine geringe Abbaubarkeit aufweist. 
 
 
Abbildung 4-50: Struktur der Verbindungen EDTA und NTA 
 
 
Rechtliche Regelungen und andere Vorgaben 
In einer gemeinsamen Erklärung des Bundesministeriums für Umwelt und der Industrie 
(1991, Fortführung 2001) wird als Ziel die Reduktion der EDTA-Frachten in oberirdischen 
Gewässern um 50 % innerhalb von 5 Jahren festgeschrieben /Kühne 2002/. 
Im vom Umweltbundesamt vorgelegten Maßnahmeplan nachhaltige Wasserwirtschaft wird 
als eine Maßnahme empfohlen, zukünftig Anwendungsbeschränkungen bzw. Kennzeich-
nungspflichten für schwer abbaubare organische Komplexbildner (z.B. EDTA) auszuspre-
chen /N.N. 1999a/. 
Die Länderarbeitsgemeinschaft Wasser (LAWA) definiert Zielvorgaben für Gewässer, und 
zwar für das Schutzgut Trinkwasserversorgung, für EDTA < 10 µg/l und für NTA < 10 µg/l 
/UBA 2001b/. Die Zielvorgaben der Internationalen Kommission zum Schutz der Elbe (IKSE) 
liegen für EDTA bei < 10 µg/l und für NTA bei < 10 µg/l /UBA 2001b/. Nach dem Wasser-
haushaltsgesetz sind EDTA und NTA in die Wassergefährdungsklasse WGK 1 eingestuft 
/VwVwS 1999/. 
Von einem Arbeitskreis in Österreich (AK CHÜZ Arbeitskreis Chemie Überwachung Ziele) 
zur Umsetzung der EG-WRRL wird für Oberflächengewässer eine Umweltqualitätsnorm von 











Die Arbeitsgemeinschaft der Wasserwerke an der Ruhr (AWWR) hat für Rohwasser zur 
Trinkwasseraufbereitung Grenzwerte für EDTA von 10 µg/l und NTA von 25 µg/l festgelegt 
/Hamm 1996/. Vom Umweltbundesamt wurde eine akzeptable Konzentration in Trinkwasser 





Es herrschen uneinheitliche Auffassungen über die toxikologische Relevanz von NTA und 
EDTA. Aus humantoxischer Sicht ist mit einem nur geringen Potenzial zu rechnen, obwohl 
für NTA ein Verdacht auf eine teratogene Wirkung geäußert wurde /Hamm 1996/. Die aku-
ten aquatischen Wirkdaten liegen für EDTA zwischen 159 und 1.033 mg/l (Daphnien und 
Fische) und damit weit über den auftretenden Konzentrationen in Oberflächengewässern 
/Rüffer 1989/. Unter bestimmten Bedingungen kann EDTA das Algenwachstum und damit 
die Eutrophierung in Gewässern fördern. 
Ein weiterer Aspekt ist die potenzielle Rücklösung von Schwermetallen entweder in Kläran-
lagen aus dem Klärschlamm oder aus Gewässersedimenten. Dabei wirken EDTA und NTA 
als Chelatisierungsmittel für Schwermetalle, eine stoffliche Eigenschaft, die beim Einsatz in 
der Schwermetallentgiftung am Menschen erwünscht ist. Die Relevanz von EDTA und NTA 
in Gewässern wird wegen der Verhinderung der Ausfällung, entspricht der Inaktivierung ge-
löster Metalle, und der Remobilisierung aus dem Sediment diskutiert. Einschränkend muss 
allerdings gesagt werden, dass Metalle in chelatisierter Form biologisch nicht so aktiv wie die 
freien Formen sind. Andere Autoren schätzen die Wiederherauslösung von Schwermetallen 
aus Gewässersedimenten nicht so hoch ein. Als Grund wird angeführt, dass die Schwerme-
tallkonzentration in Gewässern wesentlich geringer als die eines anderen chelatisierbaren 
Elementes, des Calcium, ist. Daher sollte das Calcium nicht aus seinen Bindungsstellen mit 
dem EDTA durch Schwermetalle verdrängt werden /Brauer 1996/.  
Zusammenfassend kann gesagt werden, dass die Remobilisierung von verschiedenen 
Schwermetallen sowohl aus Klärschlämmen als auch aus Gewässersedimenten unter be-
stimmten Versuchsbedingungen nachgewiesen wurde (s.u.); eine abschließende Bewertung 
dieses Phänomens ist derzeit nicht möglich. 
Eine weitere Stoffeigenschaft beider Verbindungen EDTA und NTA ist die hohe Wasserlös-
lichkeit, die eine hohe Verlagerungsfähigkeit vom Boden in das Grundwasser fördert. Dar-
über hinaus gilt das EDTA im Unterschied zum NTA als äußerst persistent. Konzentrationen 
an EDTA in Rohwässern aus Uferfiltrat, die in den gleichen Größenordnungen wie Fließge-
wässerkonzentrationen liegen, bestätigen diese Vermutung /Brauer 1996/.  
In einer Zusammenstellung der UMK-AG /1997/ zur Relevanz von EDTA im Klärschlamm 
wurde die akute Säugertoxizität als mittel, die Ökotoxizität (aquatisch) als gering bis mittel 
angegeben. Die Verbindung wurde in Klasse III (Stoffe mit Informationsbedarf) eingestuft, 
und zwar wegen der unzureichende Datenlage und auf Grund der Eigenschaft, möglicher-
weise Schwermetalle in Lösung zu bringen /UMK-AG 1997/. 
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Insgesamt bleibt festzustellen, dass EDTA und NTA in aquatischen Systemen in weitaus 
höheren Konzentrationen vorkommen als viele andere organische Verbindungen, deshalb 
wird eine Begrenzung der Emissionen rein aus Vorsorgegründen gefordert. 
 
Herkunft, Aufkommen und Verteilung  
EDTA und NTA wurden in Deutschland bis 1990 vorwiegend in Waschmitteln eingesetzt. 
Beide Substanzen verhindern die frühzeitige Zersetzung von Perborat als Bleichmittel; heute 
werden andere Formulierungen verwendet /Hamm 1996/. Gegenwärtig werden sie in der 
Metallverarbeitung (Eisenbeizereien, Galvaniktechnik), in der Textilindustrie und in der Zell-
stoff/Papierindustrie angewandt. 1992 wurden in Deutschland ca. 4.500 t/a EDTA und 2.300 
t/a NTA verwendet /Hamm 1996/. In einer bundesweiten Studie wurden industrielle Direktein-
leiter nach ihrer Bedeutung für den Eintrag an EDTA und NTA bewertet. Beim EDTA domi-
nieren die chemische Industrie und die Fotoindustrie, beim NTA steht die chemische Indust-
rie an erster Stelle /Kühne 2002/. 
NTA wurde in Schweizer Kläranlagen zu 95 % aerob biologisch abgebaut. Lediglich 5 % der 
eingetragenen NTA-Menge (ca. 100 bis 1.000 µg/l im Zulauf) gelangt in den Ablauf /Alder et 
al. 1997/. In weiteren Untersuchungen konnte festgestellt werden, dass der Abbau von der 
Temperatur - im Winter gehen die Eliminationsleistungen auf ca. 20 % zurück - und von wei-
teren Einflussfaktoren, wie dem Schlammalter und der Zulaufkonzentration an NTA, abhän-
gig ist /Hamm 1996, Hunter et al. 1984, zitiert in Langford und Lester 2003; Langford und 
Lester 2003/.  
Im Gegensatz zum NTA ist der Abbau von EDTA im Klärwerk sehr gering, 100 % der EDTA-
Konzentrationen im Zulauf (ca. 10 bis 500 µg/l) finden sich im Ablauf wieder. Eine Remobili-
sierung von Schwermetallen aus Klärschlamm ist nach Meinung der Autoren prinzipiell mög-
lich /Alder et al. 1997/.  
Diese potenzielle Remobilisierung wurde in Laborversuchen mit Schlämmen aus einer kom-
munalen Kläranlage und verschiedenen Konzentrationen an Schwermetallen und EDTA un-
tersucht. Es zeigte sich, dass mit steigender EDTA-Konzentration die Sorption von Schwer-
metallen an die Feststoffmatrix der Schlämme verhindert wird, unter bestimmten Bedingun-
gen werden sogar bereits adsorbierte Schwermetalle wieder desorbiert /Meißner et al. 1997/. 
In weiteren Laborversuchen wurde die Remobilisierung von Zink bei hohen EDTA-Zugaben 
nachgewiesen. Insgesamt prognostizieren die Autoren aber sinkende Gehalte an EDTA und 
ordnen damit auch die Relevanz zunehmend geringer ein /Twachtmann et al. 1998/. 
In Bayern und Schleswig-Holstein wurden im Jahr 2001 Messprogramme zur EDTA- und 
NTA-Konzentration in Kläranlagenabläufen durchgeführt. In Schleswig-Holstein lagen die 
Ablaufwerte (5 Kläranlagen) für EDTA zwischen 53 und 114 µg/l und für NTA zwischen 4,1 
und 14 µg/l. In bayerischen Kläranlagen (4 Kläranlagen) wurden Ablaufwerte für EDTA von 
35,7 bis 180 µg/l und für NTA von 3,7 bis 35 µg/l gemessen /Kühne 2002/. Im Ruhrverband 
wurden 1993 im Ablauf von Kläranlagen EDTA-Gehalte von 13 µg/l und NTA-Gehalte von 11 
µg/l gefunden /Koppe und Stozek 1998/. In einer Literaturzusammenstellung von Jekel 
/1998/ zur Belastung von Komplexbildnern in Abläufen von Kläranlagen werden Werte für 
EDTA von 140 µg/l und für NTA von 2 µg/l genannt. Im Ablauf einer dänischen Kläranlage 
wurden deutlich höhere EDTA-Konzentrationen von 670 µg/l detektiert (Zulaufkonzentration 
890 µg/l) /Jacobsen und Guildal 2000/. 
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In einem umfassenden Messprogramm aus Nordrhein-Westfalen wurden über 1.200 Ablauf-
proben von Kläranlagen auf EDTA und NTA hin untersucht. Hier lagen die 90 %-
Perzentilwerte bei 253 µg/l (13.000 µg/l max.) für das EDTA und bei 13 µg/l (3.190 µg/l max.) 
für das NTA /LUA NRW 2003/. 
Im Zulauf der KA Düsseldorf wurden im Jahr 2000 bereits deutlich erhöhte Konzentrationen 
an einem Ersatzkomplexbildner - dem DTPA (Diethylentriaminpentaessigsäure) - gefunden. 
Auch für diese Verbindungen wurde in Düsseldorf nur eine geringe Elimination (23,4 %) in 
der Kläranlage nachgewiesen. Demgegenüber reduziert sich die NTA-Konzentration vom 
Zulauf (135 µg/l) zum Ablauf (11 µg/l) signifikant /MUNLV 2004/. 
Die Konzentrationen für EDTA und NTA in Abläufen von Kläranlagen in Sachsen liegen in 
ähnlichen Größenordnungen. Hier wurden für den Zeitraum von 2002 bis 2004 in mehreren 
Kläranlagen EDTA-Konzentrationen von 33 µg/l und NTA-Konzentrationen von 3,6 µg/l de-
tektiert /LAWA 2005/. 
 
Eine Literaturzusammenstellung zur EDTA-Belastung in Fließgewässern nennt Konzentrati-
onen von 2 bis 50 µg/l /Jekel 1998/. Überschreitungen der LAWA-Zielvorgabe für EDTA wur-
den bundesweit 1999 an 60 %, 2000 an 40 % und 2001 an 33 % der Gewässergütemess-
stellen gefunden /UBA 2003a/. 
Im Rhein wurden 1993 EDTA-Konzentrationen von 5,9 bis 31,5 µg/l und NTA-
Konzentrationen von 0,7 bis 5,7 µg/l gemessen /Hamm 1996/. Im Gewässergütebericht des 
Landesumweltamtes in Nordrhein-Westfalen werden für die EDTA-Belastungen des Rheins 
(3-Messstellen) für 1991 16,4 bis 20,2 µg/l und für 1999 6,6 bis 9,0 µg/l angegeben. Für 
NTA-Konzentrationen werden 1993 4,0 bis 5,3 µg/l und 1999 1,1 bis 1,2 µg/l genannt /LUA 
NRW 2002/. Ebenfalls in Nordrhein-Westfalen wurden 2003 über 2.300 Gewässerproben 
aus das Vorkommen von EDTA untersucht. Die 90 %-Perzentilwerte lagen bei 29 µg/l bei 
Maximalwerten von 980 µg/l /LUA NRW 2003/. 
Auch in Fließgewässern wird der Remobilisierung von Schwermetallen aus dem Sediment 
große Bedeutung beigemessen. Viele Schwermetalle (Pb, Zn, Cd, Fe, Cu, Zn) konnten ab 
NTA-Konzentrationen von 500 µg/l aus dem Sediment remobilisiert werden /Klöpffer 1996/. 
In einer weiteren Untersuchung unter praxisnahen Bedingungen wurde ab einer NTA-
Konzentration von 50 µg/l vorwiegend Zink aus dem Gewässersediment rückgelöst /Hamm 
1996/. 
 
In Grundwässern sind bereits EDTA-Konzentrationen von 10 bis 45 µg/l gefunden worden. 
Rüffer geht daher nur von einem geringen Abbau von EDTA in der Bodenpassage aus 
/1989/. 
Die Konzentrationsbereiche von EDTA und NTA in den wichtigsten aquatischen Matrices 
zeigen Abbildung 4-51 und 4-52. Dabei ist zu berücksichtigen, dass äußerst wenige Mes-


















Abbildung 4-51: Aufkommen von NTA in verschiedenen Matrices. Schmutzwasser (n=2); Ablauf 

















Abbildung 4-52: Aufkommen von EDTA in verschiedenen Matrices. Grundwasser (n=1); 
Schmutzwasser (n=2); Ablauf KA (n=7); Fließgewässer (n=4)  
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Die Komplexbildner EDTA und NTA kommen im Vergleich zu anderen organischen Stoffen 
in relativ hohen Konzentrationen in Oberflächengewässern vor. Die Bedeutung von EDTA 
und NTA in Gewässern wird in der Verhinderung der Ausfällung und damit Inaktivierung ge-
löster Metalle und der Remobilisierung bereits gebundener Schwermetalle aus dem Sedi-
ment gesehen. Die Abbaubarkeit von Komplexbildnern in Kläranlagen und anderen Syste-
men (Gewässer, Bodenpassage u.a.) ist sehr unterschiedlich; EDTA ist nicht abbaubar, NTA 
dagegen gut abbaubar. 
Auf Grund der guten Wasserlöslichkeit beider Verbindungen und - das gilt nur für EDTA - 
wegen der geringen Abbaubarkeit ist von einem hohen Verlagerungspotenzial in das Grund-
wasser auszugehen. 
Analog zu vielen anderen organischen Schadstoffen ist die Relevanz der potenziell gebilde-
ten Metaboliten (z. B. Ketopiperazinacetat aus Fe-EDTA) bislang völlig offen.  
Durch Verzichterklärungen der Industrie wird mit zurückgehenden Gehalten gerechnet; als 
Substitute werden andere Komplexierungsmittel (DTPA: Diethylentriaminpentaessigsäure; 
DPTA: Diethylennitrilopentaacetat; ADA: Alanindiessigsäure) eingesetzt, die ebenfalls als 
schwer abbaubar gelten und deren Wirkungen weitgehend unbekannt sind /Hamm 1996/. 
Aufgrund ihrer Einsatzorte sind EDTA und NTA, aber auch andere Komplexbildner, typische 
Inhaltsstoffe von Schmutzwasser und Kläranlagenabläufen; allerdings fehlen weitere Mess-
programme in diesem Bereich. Die Tragweite des Eintrages der Komplexbildner durch 










4.5.9 Anionische Tenside: Lineare Alkylbenzolsulfonate (LAS) und se-
kundäre Alkansulfonate (SAS) 
 
Die linearen Alkylbenzolsulfonate (LAS) und die sekundären Alkansulfonate (SAS) gehören 
neben den Fettalkohol- (FAS) bzw. Fettalkoholethersulfonaten (FAES) zu den wichtigsten 
anionischen Tensiden. 1997 wurden bundesweit 128.000 t/a anionische Tenside verbraucht, 
davon allein 39.000 t/a als LAS-Verbindungen /ATV-DVWK 2002/. Die Gruppe der anioni-
schen Tenside stellt mengenmäßig die bedeutendste Substanzgruppe innerhalb aller Tensi-
de dar. Im Vergleich hierzu lagen die eingesetzten Mengen in Wasch- und Reinigungsmitteln 
an kationischen Tensiden bei 8.500 t/a und die an nichtionischen Tensiden bei 53.000 t/a 
/Nitschke 1996/.  
Chemisch bestehen LAS-Substanzen aus einem hydrophoben Alkylgruppenrest und einem 
hydrophilen Sulfonatende. Sie lassen sich nach ihren unterschiedlichen Alkylgruppenketten-
längen spezifizieren. Bei den LAS-Verbindungen liegen diese zwischen C10 bis C15, SAS-
Substanzen weisen Alkylgruppenkettenlängen von C13 bis C17 auf.  
Die LAS-Verbindungen, auf die insbesondere eingegangen wird, sind sehr gut wasserlöslich 
(ca. 400 g/l); der log Pow liegt bei ca. 2 /ATV-DVWK 2002/. Wie alle Tenside haben LAS-
Verbindungen die Fähigkeit, die Oberflächenspannung des Wassers herabzusetzen, eine 
Eigenschaft die wichtig für den Waschvorgang ist. Die Verringerung der Oberflächenspan-
nung führt zu einer besseren Benetzbarkeit des Gewebes. Anschließend kann, je nach Ei-
genschaft des Schmutzteilchens (hydrophil bzw. hydrophob), die hydrophile bzw. hydropho-
be Baugruppe des Tensids das Schmutzteilchen umschließen und in die Wasserphase e-
mulgieren. Danach erfolgt der Abtransport des Tensid-Schmutzteilchen-Gemisches in das 
Waschwasser.  
Bevor die Analytik der einzelnen Tensidstoffgruppen möglich war, wurde die Summe an ani-
onischen Tensiden mit Hilfe der DEV-Methode DIN 38409-H23 nachgewiesen (Bestimmung 
der methylenblauaktiven (MBAS) und der bismutaktiven (BiAS) Substanzen). Ein Problem 
bei dieser Bestimmung war, dass auch biogene Substanzen mit erfasst und damit oft zu ho-






Abbildung 4-53: Struktur von LAS (Lineare Alkylbenzolsulfonate) 
 
Rechtliche Regelungen und andere Vorgaben 
Für alle Tenside ist das Wasch- und Reinigungsmittelgesetz /WRMG 1987/ maßgebend. Es 
zielt auf eine Verringerung der Gewässerbelastung ab und fordert von den Produzenten den 
Nachweis der Umweltverträglichkeit der eingesetzten Wirkstoffe. Die Verordnung über die 
Abbaubarkeit anionischer und grenzflächenaktiver Stoffe (Tensidverordnung) /TensV 1977/ 
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verlangt darüber hinaus den Nachweis der Abbaubarkeit mit Hilfe eines festgelegten Prüfver-
fahrens (s.u.). 
Für LAS-Verbindungen existieren bislang keine rechtlich verbindlichen Grenzwerte. Die An-
forderungen der Trinkwasserverordnung für die gesamten anionischen Tenside (< 200 µg/l) 
sind in der Novelle der Trinkwasserverordnung von 2001 entfallen. Gemäß der Verwaltungs-
vorschrift für wassergefährdende Stoffe sind die LAS-Verbindungen in WGK 2 eingeordnet 
/VwVwS 1999/. 
Von einem Arbeitskreis in Österreich (AK CHÜZ Arbeitskreis Chemie Überwachung Ziele) 
zur Umsetzung der EG-WRRL wird für Oberflächengewässer eine Umweltqualitätsnorm von 
150 µg/l für LAS vorgeschlagen /AK CHÜZ 2003/. Der PNEC-Wert der EU liegt bei 270 µg/l 
/EU RA 2004/. 
Einen Vorschlag für einen Grenzwert (2,5 g/kg TS) in Klärschlamm enthält das Working Do-
cument on Sludge der EU /EU 2000a/. Diese Vorgabe ist nahezu identisch mit der Regelung 
in Dänemark. Hier wird in kommunalem Klärschlamm seit 1997 ein Grenzwert von 2,6 g/kg 
TS und ab 2000 ein Grenzwert von 1,3 g/kg TS gefordert /Ministry of Environment and Ener-
gy, Danish Environmental Protection Agency 1997/. 
 
Wirkungen 
Die Toxizität von LAS gegenüber Menschen und Säugern wird durchweg als gering einge-
schätzt; es gibt keine Hinweise auf mutagene oder carcinogene Wirkungen /ATV-DVWK IG-
4.2 2002/. 
Akute aquatische Effekte von LAS werden am Fisch ab 1 bis 10 mg/l beobachtet /Nitschke 
1996, ATV-DVWK IG-4.2 2002/. Die NOEC-Levels (chronische Wirkungen) liegen bei ver-
schiedenen Süß- und Salzwasserorganismen bei 0,1 bis 10 mg/l /ATV-DVWK IG-4.2 2002/. 
Daraus wird ein PNEC-Wert von 0,25 mg/l abgeleitet /Fahlenkamp et al. 2004/. Grundsätz-
lich gelten die LAS-Substanzen mit längeren C-Ketten als die stärker toxischen Verbindun-
gen /Nitschke 1996/. Es bleibt weiterhin zu betonen, dass viele Versuchsergebnisse im La-
bormaßstab erzeugt wurden; im Freiland ist wegen der geringen Verfügbarkeit von LAS, z.B. 
durch Partikeladsorption, mit verringerten Wirkungen zu rechnen. 
Die UMK-AG bewertet die Relevanz von LAS in Klärschlämmen wie folgt: Die akute Säu-
gertoxizität wird als mittel, die aquatische Ökotoxizität als mittel bis hoch (WGK 2) einge-
schätzt. Deshalb werden die LAS-Verbindungen in Klasse I (Stoffe mit vorrangiger Relevanz) 
eingestuft wegen hoher Wasserlöslichkeit und hoher Gehalte /UMK-AG 1997/. 
In Böden konnte bei Konzentrationen bis 100 mg/kg keine Schädigung an Pflanzen oder bei 
Bodenlebewesen, z.B. Regenwürmern, festgestellt werden /ATV-DVWK IG-4.2 2002/. Zu 
beachten ist allerdings, dass LAS-Verbindungen das Potenzial zur Erhöhung der Mobilität 
anderer organischer Schadstoffe im Boden aufweisen. Inwieweit diese bei Verlagerungspro-
zessen in das Grundwasser relevant sind, ist ungeklärt. 
 
Herkunft, Aufkommen und Verteilung  
In Deutschland wurden 1996 ca. 39.000 t/a LAS in Waschmitteln und Waschmittelerzeugnis-
sen eingesetzt, das entspricht einem Verbrauch von ca. 488 g/E a /Schröder et al. 2002/. 
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LAS-Verbindungen werden weiterhin in der Industrie verwendet, hierbei dominieren die che-
mische Industrie, die Papier- und Textilindustrie und die Metallverarbeitung. Deshalb sind 
LAS-Belastungen sowohl in gewerblichen als auch in häuslichen Abwässern denkbar (siehe 
Tabelle 60 in Anhang A.2). Ein geringer Teil wird als Formulierungshilfsstoff in Pestiziden 
verwendet /Brauer 1996/. 
Sickerwässer von Deponien können sehr hoch mit LAS belastet sein. Wegen der vorwiegend 
anaeroben Bedingungen im Deponiekörper kann kein ausreichender Abbau stattfinden. In-
wieweit weitere organische Schadstoffe aus dem Deponiekörper gelöst und in das Sicker-
wasser eingetragen werden, ist noch unklar /Thornton et al. 2001/. 
Bei den Studien zum Abbau von LAS-Verbindungen und organischen Verbindungen allge-
mein muss beachtet werden, dass die Testsysteme extrem unterschiedliche Randbedingun-
gen aufweisen, was sich naturgemäß auch in unterschiedlichen Ergebnissen niederschlägt. 
Es wird allgemein der Primärabbau vom Totalabbau unterschieden. Beim Primärabbau wird 
mit substanzspezifischen Analysemethoden das Verschwinden der Substanz bzw. einer 
Substanzeigenschaft nachgewiesen. Nach einer Rechtsvorschrift des Wasch- und Reini-
gungsmittelgesetzes (WRMG) wird hierfür ein Wert von 80 % gefordert. Der Totalabbau be-
schreibt hingegen die vollständige Mineralisierung der Substanz zu CO2, Wasser und Sulfat. 
Der Abbau sollte bei leicht abbaubaren Tensiden bei mindestens 60 % liegen /Kollotzek et al. 
1998, ATV-DVWK 2002/. 
In Modellberechnungen für Gewässerkonzentrationen von LAS wurde von einer Elimination 
in Kläranlagen von 98 bis 99,7 % ausgegangen und einem Vorabbau von LAS im Kanalnetz 
von 25 % /Schröder et al. 2002/. Andere Autoren geben einen Vorabbau von ca. 40 % im 
Kanalnetz an; dieser Wert dürfte analog zum Parameter BSB entscheidend von der Netzlän-
ge und den Milieubedingungen abhängen /Kollotzek et al. 1998/. 
Eine Studie an der Kläranlage München zeigt, dass der Rückhalt von LAS sehr gut ist und 
dass der Haupteliminationsprozess über den biologischen Abbau vollzogen wird. Hierbei 
werden die toxikologisch relevanteren längerkettigen Substanzen besser abgebaut. Dies 
führt zu einer Abnahme der Toxizität im Verlauf der Klärwerkspassage etwa um den Faktor 
10 /ATV-DVWK 2002/. Der vorwiegend biologische Abbau wird bestätigt durch Untersuchun-
gen in Gewässern unterhalb von Kläranlagen mit einer rein mechanischen Reinigung in 
Sachsen. Durch das Fehlen einer biologischen Abwasserreinigung wurden hier sehr hohe 
Gewässerkonzentrationen an LAS von bis zu 600 µg/l festgestellt /Nitschke 1996/. Auch im 
Gewässer kann unter aeroben Bedingungen ein weiterer Abbau von LAS stattfinden, aller-
dings ist die Verfügbarkeit durch Adsorptionsvorgänge an das Gewässersediment verringert. 
In einer Kläranlage in der Schweiz wird ebenfalls ein nahezu vollständiger Rückhalt von LAS 
beobachtet; nur 1 % der LAS-Menge des Zulaufs befinden sich im Ablauf. 73 % werden 
durch biologischen Abbau unter aeroben Bedingungen und 26 % durch Sorption an die 
Schlammphase eliminiert. In dieser Studie wurde auch der Rückhalt für SAS-Verbindungen 
untersucht, der mit 99,7 % ebenfalls sehr hoch liegt. Unter anaeroben Bedingungen, z.B. bei 
der Klärschlammfaulung, zeigten sich LAS-Verbindungen hingegen stabil /Alder et al. 1997/. 
Dieser Effekt zeigt sich auch in einer weiteren Studie aus der Schweiz, bei der mehrere Klär-
anlagen untersucht wurden. Die LAS-Gehalte der anaerob behandelten Klärschlämme (4,2 
g/kg TS) lagen deutlich höher als die der aerob behandelten Klärschlämme (2,1 g/kg TS). 
Durch Bilanzberechnungen wurde nachgewiesen, dass der biologische Abbau und die Ad-
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sorption an die Schlammphase vorwiegend verantwortlich für den Rückhalt in Kläranlagen 
sind /Brunner et al. 1988/. 
Der Anteil der adsorbierten LAS-Menge lag in einer spanischen Kläranlage mit 37 % in ähnli-
chen Größenordnungen. Hier ließ sich ebenfalls keine Reduktion der LAS-Mengen in der 
Schlammfaulung nachweisen, es konnte aber eine deutliche Verringerung der Konzentratio-
nen (von 16 g/kg auf 5,2 g/kg) bei der anschließenden aeroben Klärschlammkompostierung 
festgestellt werden /Prats et al. 1997/. 





















Abbildung 4-54: Aufkommen von LAS in verschiedenen Matrices. Schmutzwasser (n=8); Ablauf 




Die Wirkungen von LAS am Menschen können als gering betrachtet werden. Auch die chro-
nischen aquatischen Toxizitätswerte liegen mehr als eine Größenordnung höher als aktuelle 
Konzentrationen in Gewässern. Trotz dieser Tatsache und obwohl LAS als gut abbaubar 
unter aeroben Bedingungen gilt, wird der LAS-Belastung in Gewässern und Klärschlammen 
weiterhin eine hohe Relevanz zugemessen. Dies liegt unter anderem an den hohen Auf-
kommenskonzentrationen und an dem theoretischen Potenzial zur Remobilisierung von or-
ganischen Schadstoffen aus den Feststoffen in die Wasserphase, z.B. vom Boden in das 
Grundwasser. Allerdings wird in der Fachwelt die Bedeutung dieses Effektes unterschiedlich 
gesehen. 
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In Kläranlagen werden LAS-Substanzen unter aeroben Bedingungen sehr gut abgebaut. 
Unter anaeroben Bedingungen findet eine Anreicherung im Klärschlamm statt, auch negative 
Einflüsse auf die Entwässerbarkeit von Klärschlämmen sind möglich. 
LAS-Gehalte im Schmutzwasserabfluss können durch den Vorabbau im Netz vermindert 
werden. Dieser Vorabbau ist jedoch nicht so hoch wie beim Durchlaufen der Klärwerkspas-
sage. Mischwasserüberläufe können demnach erhebliche Mengen an LAS enthalten; Mes-
sungen zur Unterstützung dieser Theorie existieren bislang nicht. 
 
 
4.5.10 Bisphenol A 
 
Bisphenol A (BPA) wird durch eine Kondensation der Einzelverbindungen Phenol und Ace-
ton (Namensgebung A) synthetisiert und überwiegend als Baustein in der Kunststoffindust-
rie eingesetzt. Es tritt vorwiegend in Schmutzwasser aus dem industriellen und häuslichen 
Bereich auf und ist wegen seiner möglichen endokrinen Wirkungen in den letzten Jahren in 
die Diskussion um organische Schadstoffe in Abwässern geraten. Bisphenol A hat eine mo-
derate Wasserlöslichkeit (300 mg/l) und nur ein geringes Potenzial zur Bioakkumulation; dies 
zeigen die BCF Werte von 5 bis 68 an /ATV-DVWK IG-5.4 2002, Bätscher et al. 1999, Birkett 
2003a, zitiert in Birkett und Lester 2003/. Ein log KOW-Wert von 3,4 weist auf einen eher par-
tikelgebundenen Transport hin /Birkett 2003a, zitiert in Birkett und Lester 2003/. 
 
Abbildung 4-55: Struktur von Bisphenol A (BPA) 
 
Wirkungen 
Aus den Ergebnissen über akute Wirkungen von BPA an aquatischen Organismen (1.000 bis 
3.250 µg/l in Algen; 15.500 µg/l in Daphnien; 9.900 µg/l in Zebrabärblingen) wird ein PNEC-
Wert von 1,0 µg/l festgelegt /Lee und Peart 2000; Fromme et al. 2002, Allner und Schaat 
2003/. Andere Autoren legen eine PNEC-Konzentration von 1,6 µg/l fest, vorbehaltlich neue-
rer Erkenntnisse über Süßwasserschnecken, einer wesentlich empfindlicheren Organisme-
nart /ATV-DVWK IG-5.4 2002/. Bei Zugrundelegung dieser PNEC-Werte werden nur geringe 
Überschreitungshäufigkeiten in Oberflächengewässern und Kläranlagenabläufen gefunden. 
Mögliche endokrine Wirkungen von BPA im Niedrigdosisbereich werden sehr kontrovers 
diskutiert, es fehlen nach Meinung des Umweltbundesamtes (UBA) zur endgültigen Bewer-
tung weitere Untersuchungen /UBA 2001a/. Andere Autoren sehen die schwach estrogene 
Aktivität von BPA in vitro und in vivo als nachgewiesen an, allerdings fehlen bislang Erkennt-





Xenobiotika, wie dem Nonylphenol, ist die estrogene Wirkung geringer /Schäfer et al. 1996/. 
An Zebrabärblingen, die in BPA-haltigem Wasser aus dem Ablauf von Laborkläranlagen 
gehalten wurden, konnte eine leichte Erhöhung der Vitellogeninkonzentration bei einer BPA-
Konzentration von ca. 1 µg/l festgestellt werden /Allner und Schaat 2003/.  
Trotz der unklaren Datenlage gilt BPA nach der Einschätzung des UBA als hormonell wirk-
samer Stoff mit hoher Priorität /UBA 2001a/. 
Von einem Arbeitskreis in Österreich (AK CHÜZ Arbeitskreis Chemie Überwachung Ziele) 
zur Umsetzung der EG-WRRL wird für Oberflächengewässer eine Umweltqualitätsnorm von 
1,6 µg/l für BPA vorgeschlagen /AK CHÜZ 2003/. Als Basis diente ein für chemische Altstoffe 
abgeleiteter PNEC-Wert. 
Ferner ist Bisphenol in die von der EU verfassten Liste für Stoffe mit Beweismaterial für en-
dokrine oder potenziell endokrine Wirkungen aufgenommen worden /EU Kommission 1999/. 
 
 
Herkunft, Aufkommen und Verteilung   
In Deutschland wurden 1995 ca. 210.000 t BPA als Baustein zur Herstellung von Polycarbo-
naten und Epoxidharzen produziert (ca. 90 % der Einsatzmenge). Die restlichen 10 % vertei-
len sich auf Verpackungen im Lebensmittelbereich (Beschichtungen von Konservendosen), 
Zahnbehandlung /Schäfer et al. 1996/ und auf die Verwendung in Thermopapieren sowie als 
Zusatzstoff in PVC (Antioxidans bzw. Inhibitor) /UBA 2001a/. 
Die Haupteintragspfade in die aquatischen Systeme sind Abwassereinleitungen aus den 
Haushalten und der Industrie (siehe Tabelle 61 in Anhang A.2). Insbesondere durch den 
Austritt aus Kunststoffen, wie sie bei Kunststoffbeschichtungen von Konservendosen und 
Zahnkunstharzkompositen schon nachgewiesen sind, gelangt BPA in die Umwelt /Bätscher 
et al. 1999/. Unklar ist bislang noch die Quelle hoher BPA-Gehalte in Gülle /UBA 2001a/. 
 
In Kläranlagen wurden verschiedene Messprogramme zum Rückhalt von BPA durchgeführt. 
In einer Untersuchung aus Baden-Württemberg lag BPA im Abwasser überwiegend gelöst 
vor (97 %). In gewissem Umfang findet trotzdem eine Anreicherung in der Schlammbehand-
lung statt. Die Emissionen der Kläranlage verteilen sich zu 22 % auf den Ablauf und zu 32 % 
auf den Schlamm; 46 % werden durch den biologischen Abbau eliminiert. Die Gesamtrück-
halteleistungen betragen 70 bis 94 % /Bolz et al. 2001/.  
In Laborkläranlagen, die mit höheren Zulauf-BPA-Konzentrationen als in der Realität gemes-
sen beschickt wurden, konnten Rückhalteleistungen von mehr als 99 % erzielt werden /Allner 
und Schaat 2003/. In Japan belaufen sich die Rückhalteleistungen für BPA in Kläranlagen 
auf 85 bis 96 % /Nasu et al. 2001/. Andere Autoren geben Eliminationsleistungen für BPA in 
Kläranlagen von 24 bis 96 % an /ATV-DVWK IG-5.4 2002, Weltin und Bilitewski 2001/. Auch 
hier wird neben dem biologischen Abbau von einem bevorzugten BPA-Transport über die 
Schlammfraktion und einer Aufkonzentrierung im Primär-, Sekundär- und Faulschlamm be-
richtet /ATV-DVWK IG-5.4 2002, Schiewer et al. 2001/. Insgesamt scheint BPA unter aero-
ben Bedingungen gut über die Metaboliten p-Hydroxybenzoesäure und 4-
326 
Hydroxyacetophenon mineralisierbar zu sein /Allner und Schaat 2003/. Im anaeroben Be-
reich wird bislang kein signifikanter Abbau von BPA beobachtet /Spengler et al. 2003/. 
Der Einfluss der Verfahrenstechnik der Kläranlagen auf die Elimination von BPA wurde von 
Hegemann et al. /2002/ untersucht. In vier Kläranlagen beträgt die BPA-Rückhalteleistung 
23,9 bis 91,2 %; die Tropfkörperanlagen weisen die geringsten Eliminationen auf. Als Grund 
werden die kürzeren Aufenthaltszeiten im Vergleich zu den Belebungsanlagen angegeben. 
Durchweg am besten - auch bei anderen organischen Schadstoffen  schneidet die Memb-
rananlage ab (91,2 %). Die guten Rückhalteleistungen von BPA in Membrananlagen werden 
auch von anderen Autoren bestätigt /Lyko et al. 2004/. Bei den Ergebnissen der Belebungs-
anlagen gibt es Hinweise auf eine Aufkonzentrierung für BPA im Schlammzentratwasser 
/Hegemann et al. 2002/. Neben der konventionellen Kläranlagentechnik wurde die BPA-
Eliminationsleistung von Teich- und Pflanzenkläranlagen untersucht. Es konnten überwie-
gend hohe Rückhalteleistungen (82 %) festgestellt werden, wobei die Pflanzenkläranlagen 
tendenziell bessere Werte erzielten. Pflanzenkläranlagen, die eine weitgehende Nitrifikation 
vollziehen, erreichen auch hohe Eliminationen für Bisphenol A /Kuschk et al. 2003/.  
Die Autoren nennen als wichtige Einflussfaktoren für den BPA-Rückhalt in Kläranlagen die 
hydraulische Verweilzeit, die Kontaktzeit des Abwassers mit möglichen Adsorptionsflächen 
und die Milieubedingungen /Kuschk et al. 2003/. 
Bei der anaeroben Klärschlammbehandlung besteht die Möglichkeit der Anreicherung von 
BPA durch die hydrolytische Auswaschung aus Kunststoffen /Gehring et al. 2004/. Durch die 
mögliche Aufkonzentrierung von BPA in kommunalem Klärschlamm ist bei der landwirt-
schaftlichen Verwertung ein Eintrag in den Boden nicht auszuschließen. Hierzu wurden Un-
tersuchungen zur Anreicherung von Bisphenol A in verschiedenen Bodenprofilen bei Appli-
kation von kommunalem Klärschlamm auf Bodensäulen durchgeführt. In Bodeneluaten wer-
den keine nennenswerten Mengen detektiert, ebenso findet kein wesentlicher Austrag über 
die Sickerwässer aus den Lysimetern nach 730 Tagen statt. Gleichwohl wird eine Verlage-
rung der BPA-Konzentrationen in tiefere Schichten beobachtet /Weltin und Bilitewski 2001/. 
An halbtechnischen durchströmten Bodenfiltersäulen weisen Kästner et al. /2004/ einen ho-
hen Rückhalt von radioaktiv markiertem BPA (ca. 50 %) nach, vornehmlich durch einen bio-
logischen Abbau verursacht. 
 
 In Oberflächengewässern werden sehr unterschiedliche Gehalte an BPA gemessen. Wäh-
rend Fromme et al. /2002/ relativ geringe Gehalte in Gewässern finden und keinen Einfluss 
des vermuteten Anteils durch Abwassereinleitungen, gehen andere Autoren davon aus, dass 
der Abwasseranteil, insbesondere aus der Industrie, entscheidend für die BPA-
Gewässerkonzentrationen ist /Körner et al. 2000/. 
 
Neuere Daten zu Grundwasserbelastungen liegen aus Baden-Württemberg vor /LfU Ba-
den-Württemberg 2000/. Die Positivbefunde von Bisphenol A nehmen zu; als Belastungs-


























Abbildung 4-56: Aufkommen von BPA in verschiedenen Matrices. Grundwasser (n=1); 





Die Expositionsdaten zu Bisphenol A in Wassermatrices sind nach wie vor sehr lückenhaft.  
Die Ergebnisse zu möglichen endokrinen Wirkungen werden kontrovers diskutiert /UBA 
2001a/. Aus den Resultaten zu akuten Wirkungen werden vorbehaltlich neuerer Erkenntnis-
se PNEC-Werte von 1,0 bis 1,6 µg/l genannt. Diese Werte werden von wenigen der bisher 
bekannten Aufkommensdaten, z.B. in Kläranlagenabläufen, überschritten. Auszuschließen 
ist eine Überschreitung dieser Werte unter bestimmten Randbedingungen (z.B. industrielle 
Einleitungen oder Gewässer im Einflussbereich von Deponien) allerdings nicht. Im 
Schmutzwasserabfluss werden häufiger Bisphenol A-Konzentrationen gefunden, die diese 
Wirkwerte überschreiten. Damit können theoretisch in den Mischwasserentlastungen trotz 
der Verdünnung relevante Konzentrationen auftreten. Messungen, die diese Überlegung 






4.5.11 Zinnorganische Verbindungen (Triorganozinnverbindungen, 
Mono- und Diorganozinnverbindungen) 
 
 
Zinnorganische Verbindungen sind Derivate der Zinn(IV)-halogenide, wobei die Halogene 
sukzessive durch die organischen Reste (z.B. Butyl) ersetzt werden. Es handelt sich um eine 







Abbildung 4-57: Struktur von Tributylzinnverbindungen (TBT)  
 
 
Wichtige Stoffeigenschaftsgrößen  
Da die Gruppe der zinnorganischen Verbindungen aus vielen Einzelverbindungen besteht, 
sind detaillierte Aussagen zu Stoffeigenschaften der Substanzgruppe nur schwer möglich. 
Allen Verbindungen gemeinsam sind die sehr geringe Wasserlöslichkeit, der niedrige 
Dampfdruck und die hohe Adsorptionstendenz. Eine korrekte Analytik von vielen Zinnorgany-
len ist nach wie vor schwierig. 
Eine besonders bedeutsame und gut untersuchte Untergruppe sind die Tributylzinnverbin-
dungen. Sie weisen eine ausgeprägte Adsorptionsneigung (log KOW 3,2-3,8) und ein hohes 
Akkumulationspotenzial (BCF 1.000-30.000) auf.  
 
 
Rechtliche Regelungen und andere Vorgaben 
Entsprechend ihrer gewässertoxikologischen Relevanz (s.u.) sind verschiedene Zinnorgany-
le in umweltrelevanten Regelungen aufgeführt. 
So sind die Tributylzinnverbindungen als prioritäre gefährliche Substanzen in die Liste der 
EG-Wasserrahmenrichtlinie aufgenommen worden /EU Kommission 2001a/. Nach den Vor-
gaben der IKSR (Zinnorganische Verbindungen) /UBA 2001b/ und des UBA (Tributyl-n-
propyl-Zinn (TPrT) und TPhT) /UBA 2001a/ gelten sie als prioritäre Stoffe in Gewässern. 
Weiterhin sind Tributylzinnverbindungen in der Liste der zu meldenden Schadstoffe im Kom-
partiment Wasser zur Erstellung eines Europäischen Schadstoffregisters (EPER) aufgeführt 
/EU Kommission 2000/. 
Die Ergebnisse über massive Schäden an aquatischen Organismen der letzten Jahre führten 
in Europa zu zahlreichen Anwendungsverboten bzw. -beschränkungen. So ist der Einsatz 
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von Tributylzinnverbindungen (TBT) in Schiffsfarben bei Booten < 25 m verboten /ATV 1997/. 
Dieses Verbot gilt seit 1990 EU-weit für kleine Boote. Es ist geplant, ein vollständiges Verbot 
von TBT in einer EG-Richtlinie festzuschreiben /N.N. 1999a/. Damit wäre in Zukunft der Ein-
satz auch bei größeren Schiffen untersagt /ATV-DVWK IG 5.4 2002/. 
In oberirdischen Gewässern wurden vom UBA Zielvorgaben zum Schutz der aquatischen 
Lebensgemeinschaften von 0,1 ng/l (TBT) im Wasser und von 2 µg/kg (TBT) im Schwebstoff 
festgeschrieben /UBA 2001a, ATV-DVWK IG 5.4 2002/. Für Triphenylzinn (TPhT) liegt dieser 
Wert bei 0,5 ng/l /Kollotzek et al. 1998/. 
Von einem Arbeitskreis in Österreich (AK CHÜZ Arbeitskreis Chemie Überwachung Ziele) 
zur Umsetzung der EG-WRRL wird für Oberflächengewässer eine Umweltqualitätsnorm von 
1,0 ng/l für Tributylzinnverbindungen (als Kation), 10 ng/l für Dibutylzinnverbindungen (als 
Kation), 1,0 ng/l für Triphenylzinnverbindungen (als Kation) und 1,0 ng/l für Tetrabutylzinn-




Zur Toxizität von zinnorganischen Verbindungen sind zahlreiche Studien mit differierenden 
Untersuchungsergebnissen je nach betrachteter Einzelverbindung vorhanden. Eine Bewer-
tung für die gesamte Stoffgruppe ist daher nur schwer durchführbar. Dennoch kann tenden-
ziell abgeleitet werden, dass die vorwiegend beschriebenen Trialkyl- und Triarylverbindun-
gen (z.B. Tributylzinn) eine wesentlich höhere Toxizität als die Mono-, Di- und Tetraorganyl-
zinnverbindungen aufweisen. Innerhalb einer Organyl-Klasse, z.B. den Triorganylverbindun-
gen, sind toxische Wirkungen stark abhängig von der Kettenlänge. So hat das Tributylzinna-
cetat eine ausgeprägtere Toxizität als das Trihexylzinnacetat. Der anorganische Rest, z.B. 
Chlorid, der Moleküle beeinflusst nur in geringem Maße die Wirkungsstärke /Kollotzek et al. 
1998/. 
Erste Hinweise auf eine hohe aquatische Toxizität von TBT gab es 1982 durch massive 
Schäden an Austernkulturen (Störung der Schalenausbildung) in Frankreich; danach wurde 
ein Anwendungsverbot für TBT für kleine Boote erlassen /Fent 1998/. Für weitere aquatische 
Organismen (Fische, Daphnien u.a.) sind akute Wirkdaten erfasst worden /Fent 1998, Nege-
le und Schaiger 1997/.  
Die hohe Bioakkumulationstendenz von Organozinnverbindungen zeigt sich in hohen Gehal-
ten in Meeressäugern, Fischen und Invertebraten /Kalbfus et al. 1991, UBA 2001a/.  
Eine Auswahl an Toxizitätswerten für verschiedene Einzelsubstanzen zeigt Tabelle 4-49. 
Sehr deutlich wird die ausgeprägte Toxizität von Tributylzinn, das bis heute als eine der was-
sergefährlichsten Substanzen (WGK 3) gilt, das vom Menschen in Gewässer eingetragen 
wurde. Eine Zusammenstellung von maßgeblichen toxischen Wirkungen von TBT findet sich 






Tabelle 4-49: LC50-, EC50- und NOEC-Werte von Zinnorganylen /Kollotzek et al. 1998/ 
Substanz 
 



























< 0,05-0,15 (F) 
(D): Daphnia magna; (F): Fische; (A): Algen; (B): Bakterien 
 
Neben den akuten aquatischen Effekten werden für das TBT endokrine Wirkungen, insbe-
sondere androgene Effekte bei verschiedenen Schneckenarten, z.B. Imposex bei Schne-
ckenweibchen, diskutiert /Oehlmann et al. 1997, ATV 1997/. Die Wirkung soll auf der Hem-
mung des Enzyms Aromatase beruhen, das bei der Steroidsynthese die Umwandlung von 
Androgenen in Östrogene bewirkt. Durch die Hemmung kommt es zu einer Anreicherung von 
männlichen Geschlechtshormonen im Schneckenorganismus /Bätscher et al. 1999, Kloas 
2001/.  
Die Effekte durch TBT bei Schnecken können ab Konzentrationen von 1,0 bis 8,3 ng/l - je 
nach Spezies - auftreten. Die LOEC-Werte belaufen sich bei marinen Schnecken auf 5 ng/l 
und bei limnischen Schnecken auf 80 ng/l /UBA 2001a und ATV-DVWK IG-5.4 2002/. 
Nach derzeitiger Datenlage stehen beim TPhT im Vergleich zu endokrinen Wirkungen ande-
re Endpunkte (ökotoxisch) im Vordergrund /UBA 2001a/.  
In einer Untersuchung der UMK über die Klärschlamm-Relevanz wird TBTO (Tributylzinno-
xid) wegen des Anreicherungspotenzials und der zum Teil hohen Gehalte in Klasse I (Stoffe 
mit vorrangiger Relevanz) eingestuft /UMK-AG 1997/. 
Die möglichen Auswirkungen von Zinnorganylen auf den Boden bzw. deren Organismen bei 
Klärschlammausbringung sind bislang wenig untersucht. 
 
Herkunft, Aufkommen und Verteilung  
Weltweit wird die Produktion sämtlicher Zinnorganyle 1986 auf 63.000 t/a geschätzt; in 
Deutschland liegt der Verbrauch an TBT bei ca. 6.000 t/a /Kollotzek et al. 1998/. Die Haupt-
anwendungsbereiche der Zinnorganika lagen 1981 im Einsatz als Stabilisatoren in der PVC-
Produktion (76 %), als Biozide (8 %) und als Antifoulingfarben (10 %).  
Das besonders wichtige TBT wurde bis zu den verschiedenen Anwendungsverboten vorwie-
gend in Schiffsfarben eingesetzt. Heute findet es Anwendung als nichtagrarisches Biozid 
(Holzschutzmittel, Behandlung von Saatgut). TBT wird weiterhin als Desinfektionsmittel in 
331 
Krankenhäusern und Konservierungsmittel für Dispersionsfarben sowie als Reaktionsbe-
schleuniger für vulkanisierende Silicone im Sanitärbereich verwendet /Oberdörfer et al. 
2000/. 
MBT und DBT sind Metaboliten des TBT, werden aber auch als Ausgangsverbindungen ein-
gesetzt. Sie fungieren als Stabilisator bei der PVC-Produktion (Licht- und Hitzestabilisatoren) 
und als Zusatzstoffe bzw. Hilfsmittel in den Bereichen Textil, Leder und Papier. Dementspre-
chend können sie auch aus Abwässern von Produktionsbetrieben stammen /Oberdörfer et 
al. 2000/. Das TPhT kommt eher aus agrarischen Bioziden; es wird u.a. als Fungizid im Kar-
toffelanbau eingesetzt /URömpp 2000, Fent 1998/. 
Alle Verbindungen sind sehr lipophil, daher findet eine Anreicherung in den Sedimenten und 
den Wasserorganismen (BCF 100 bis 30.000) statt /Fent 1998/. Die Biodegradation unter 
optimalen Bedingungen im Wasser beträgt ca. 1 bis 3 Wochen. Unter anaeroben Bedingun-
gen ist fast kein biologischer Abbau zu verzeichnen, weshalb oft hohe Konzentrationen in 
Gewässersedimenten - insbesondere in Bootshäfen - angetroffen werden /Fent 1998/. 
Entsprechend ihren heutigen Einsatzorten sind je nach Verbindungstyp Zinnorganyleinträge 
in oberirdische Gewässer aus dem Schmutzwasser, z.B. durch Ablaugen von Produkten, 
regional aus Sickerwasser von ungesicherten Deponien und aus Oberflächenabflüssen von 
unbefestigten Flächen, z.B. bei Anwendung von TPhT in der Landwirtschaft, zu erwarten. 
Im Schmutzwasser gelten 90 % der Zinnorganyle als partikulär gebunden /Kollotzek et al. 
1998/. Die Elimination in Kläranlagen liegt mit 70 bis 98 % hoch, aber nur 30 % werden bio-
logisch abgebaut. Der überwiegende Teil wird durch Adsorption an den Schlamm, im hohen 
Maße schon in der Vorklärung, zurückgehalten /Kollotzek et al. 1998, Fent 1996/. 
Messungen zur Elimination von Zinnorganylen in eine Schweizer Kläranlage ergaben 98 % 
Rückhalteleistung. Allerdings ist in dieser Kläranlage eine Filtration als letzte Behandlungs-
stufe angeordnet, was für die Elimination der überwiegend partikelgebundenen Zinnorganyle 
vorteilhaft ist. Ohne Anordnung der Filtration wird mit 90 % ebenfalls ein guter Rückhalt ge-
währleistet. Der Autor geht davon aus, dass der biologische Abbau daran nur geringen Anteil 
hat und verschiedene zinnorganische Verbindungen (TBT, MBT und DBT) in die Schlamm-
fraktionen des Abwasserprozesses verfrachtet werden /Fent 1996/. 
In einer neueren Untersuchung an Klärschlämmen aus Nordrhein-Westfalen wurden Zin-
norganylgehalte im Bereich von ca. 100 bis 700 µg/kg TS ermittelt. In größeren Kläranlagen 
werden vereinzelt hohe Konzentrationen bedingt durch die Mitbehandlung von Produktions-
abwässern gefunden. Bei den Einzelverbindungen dominieren die Monobutyl- (MBT) und die 
Dibutylverbindungen (DBT). Die besonders relevante Gruppe der Tributylverbindungen 
(TBT) ist kaum in Klärschlämmen dieses Untersuchungsgebietes (< 50 µg/kg TS) zu finden 
/Stock et al. 2002/. 
Eine Gefährdung des Bodens durch Beaufschlagung mit Klärschlamm wurde bislang nicht 
prognostiziert, es wird von einem Abbau im Boden ausgegangen; allerdings ist die Datenlage 
nicht ausreichend /Bundesumweltministerium 1999, Kollotzek et al. 1998/. 
In einer neuen Untersuchung aus Baden-Württemberg wird eine andere Meinung vertreten. 
Hier konnte in mit Klärschlamm gedüngten Bodenflächen eine merkliche Anreicherung von 
Organozinnverbindungen im Vergleich zu Referenzbodenflächen ohne Klärschlammaufbrin-
gung nachgewiesen werden. Damit wird der Klärschlamm als Ursache für erhöhte Schad-
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stoffbelastungen - untersucht wurden auch andere organischen Schadstoffe, wie Dioxine und 
polycyclische Moschusverbindungen - im Boden angesehen /LfU BW 2003/. 
Zur möglichen Verfrachtung in das Grundwasser sind für Organozinnverbindungen sehr 
wenige und widersprüchliche Daten zu erhalten /Kollotzek et al. 1998/. 
Durch die Maßnahmen zur Verringerung des Einsatzes von TBT in Antifoulingfarben ist in 
der Wasserphase von Fließgewässern und insbesondere von Seen ein deutlicher Rück-
gang der Belastung zu verzeichnen /Fent 1998, Bätscher et al. 1999/. Höhere Gehalte wer-
den weiterhin an der Küste, so an der Ostseeküste, verursacht durch Werften, gemessen. 
Die Konzentrationen in der Wasserphase sind gerade bei Bootshäfen durch einen ausge-
prägten Jahresgang (hohe Konzentration im Frühjahr durch das Einsetzen frischgestrichener 
Boote) gekennzeichnet /Kalbfus et al. 1991/. Die Gehalte an TPhT sind durch den Einsatz 
als Pestizid nicht signifikant erniedrigt /UBA 2001a/.  
Im Unterschied zur Wasserphase sinken die TBT-Gehalte in Seesedimenten in den letzten 
Jahren nicht spürbar. Ein Abbau ist durch den überwiegend anaeroben Charakter der Sedi-
mente erschwert. Aus diesen Quellen ist also weiterhin unter bestimmten Bedingungen, z.B. 

















Abbildung 4-58: Aufkommen von TBT in verschiedenen Matrices. Schmutzwasser (n=3); Ablauf 
KA (n=5); Gewässer (n=10); Gewässersedimente (n=12); Klärschlamm (KS) 
(n=12) 
 
Die in Abbildung 4-58 zusammengefassten Konzentrationsdaten für TBT zeigen den signifi-
kanten Rückgang der TBT-Konzentrationen vom Schmutzwasser bis zum Ablauf der Kläran-

















       nicht  bekannt
       nicht  relevant
       bis 1.300 
       nicht relevant
       nicht  relevant
       nicht bekannt
       bis 18.772 µg/kg
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lage. Des Weiteren ist ersichtlich, dass die Konzentrationen in den Gewässern gegenwärtig 
höher als die Ablaufkonzentrationen der Kläranlagen liegen (siehe auch Tabelle 62 in An-
hang A.2). Bis jetzt sind also noch die Direkteinträge durch Schiffsfarben signifikant. Eben-





Die gewässertoxikologische Relevanz von Zinnorganylen, insbesondere der TBT 
Verbindungen, ist durch die androgenen Wirkungen und die ausgeprägte Ökotoxizität gege-
ben. 
Die hauptsächliche Verwendung von zinnorganischen Verbindungen (TBT) in Schifffarben ist 
stark rückläufig in Europa aufgrund verschiedener Anwendungsbeschränkungen. Durch den 
Einsatz von TBT, aber auch der weiteren Verbindungen DBT, MBT und TPhT in anderen 
Bereichen (Textilschutzmittel, PVC-Stabilisator, agrarisches Biozid u.a.) treten Zinnorganyle 
weiterhin in Wassermatrices auf.  
Dies wird bestätigt durch neuere Untersuchungen in Seesedimenten, die immer noch hohe 
Gehalte an organischen Zinnverbindungen zeigen.  
Die Frage nach den Alternativen zum Schiff-Antifouling mit Zinnorganylen ist offen. Antifou-
lingmaßnahmen bei Schiffen gelten als grundsätzlich sinnvoll zur Verringerung des Treib-
stoffverbrauchs. Als Ersatzstoffe werden Kupferverbindungen oder andere Pestizide, z.B. 
Diuron, verwendet, wobei die Folgen dieses Eintrages gegenwärtig nicht weiter betrachtet 
werden. Weitere Alternativen sind das sog. Silikonantifouling oder ein elektrochemischer 
Bewuchsschutz /UBA 2000b/. Bei dieser und den vorher genannten Methoden tritt mögli-
cherweise ein neues Problem auf. Im Unterschied zur Anwendung von TBT wird ein stärke-
rer Bewuchs der Schiffsflächen durch eine größere Artenanzahl von Organismen festgestellt. 
Diese werden bei schnell fahrenden größeren Booten abgelöst und können so über weite 
Entfernungen in die Nordsee gelangen. Die Folgen dieser schon als Bioinvasion bezeich-
neten Einschleppung von Fremdarten kann bislang nicht abgeschätzt werden /Nehring 
2001/. 
In Kläranlagen reichern sich Zinnorganyle im Klärschlamm an, nur ein geringer Anteil wird 
biologisch abgebaut. Aus dem Abwassersystem werden vorwiegend die Monobutylzinn- 
(MBT), Dibutylzinn-(DBT) und die Dioctylzinnverbindungen ausgetragen, das TPhT stammt 
eher aus dem Einsatz als Biozid. Damit kann TPhT auch über den Abfluss von unbefestigten 
Flächen in die Gewässer gelangen. 
Die Anwendungsbeschränkungen gelten gegenwärtig nur für TBT, nicht aber für DBT und 
MBT, die nach neueren Untersuchungen eine vergleichbare toxikologische Relevanz aufwei-
sen. 
Da der Direkteintrag in Gewässer durch Schiffsfarben durch Verbote rückläufig ist, rücken 




4.5.12 Phthalate/ Phthalsäureester  
 
Die Phthalate umfassen eine Gruppe von verschiedenen Verbindungen eines Esters der 
Phthalsäure (siehe Abbildung 4-59). Bedeutsam sind diejenigen Verbindungen, bei denen 
beide Carboxylketten mit identischen Alkoholen verestert sind. Die Einzelkongenere weisen 
je nach Seitengruppe unterschiedliche chemische Eigenschaften und Wirkungen auf. Gene-
rell sind Phthalsäureester mit Ausnahme der kurzkettigen Spezies (z.B. DEP) relativ wenig 
flüchtig und wasserlöslich, damit ist auch eine hohe Lipophilie gegeben. Als echte Massen-
produkte der Industrie, das gilt insbesondere für DEHP, werden sie vielfältig in die Umwelt 
abgegeben und gelten heute als ubiquitär vorkommend. Die Abbaubarkeit ist unterschiedlich 
je nach Einzelsubstanz (s.u.). Chemisch gesehen ist die Estergruppe generell hydrolisierbar 
in Abhängigkeit von den Seitengruppen. 
Die Analytik ist durch die leichte Artefaktbildung (bis zu 15 mg/l) durch Laborplastik  und 
Chemikalien sehr schwierig. Höhere Werte in Umweltmedien vor 10-20 Jahren werden zum 
Teil der falschen Analytik zugeordnet /URömpp 2000/. Es bedarf daher einer besonderen 
Sorgfalt bei der Probenaufbereitung und bestimmung. 
 
Abbildung 4-59: Grundstruktur der Phthalsäureester 
 
DEHP R1= 2-Ethylhexyl   DMP R1= Methyl 
 R2= 2-Ethylhexyl    R2= Methyl 
BBzP R1= Benzyl   DEP R1= Ethyl 
 R2= Butyl    R2= Ethyl 
DBP R1= Butyl   DOP R1= Octyl 
 R2= Butyl    R2= Octyl 
 
 
Wichtige Stoffeigenschaftsgrößen von einigen Phthalaten /URömpp 2000, Rippen 
1987, Koch 1989, ATV-DVWK 2003b/ 
 
  DEP  BBzP  DBP  DEHP 
log Kow   2,3-2,9  4,25  4,61  7,64 








Rechtliche Regelungen und andere Vorgaben 
Am häufigsten sind Regelungen für das DEHP vorhanden. Daneben werden vom Umwelt-
bundesamt auch das BBzP und das DBP als prioritäre Stoffe eingestuft /UBA 2001/. DEHP 
ist in die von der EU verfassten Liste für Stoffe mit Beweismaterial für endokrine oder poten-
ziell endokrine Wirkungen aufgenommen worden /EU Kommission 1999/. 
 
Tabelle 4-50: Rechtliche Regelungen und andere Vorgaben für DEHP 
Regelung Einzelsubstanz DEHP Literatur 
EU, Gewässer, Aufnahme in die Liste der 
"priority substances" der EG-
Wasserrahmenrichtlinie 
DEHP 
als zu überprüfender prioritärer 
gefährlicher Stoff eingestuft 
/EU Kommission 2001a/ 
EU, Gewässer, AA EQS 
AA EQS: annual average environmental quality 








/AK CHÜZ 2003/ 




/Makepeace et al. 1995/ 




/Reich und Campell 
1985, zitiert in Rippen 
1987/ 
EU, Klärschlamm, Vorschlag: Working do-
cument on sludge 
DEHP 
100 mg/kg TS 
/EU 2000a/ 
 




< 100 mg/kg TS 
< 50 mg/kg TS 
/Ministry of Environment 
and Energy, Danish 
Environmental Protec-
tion Agency 1997/  
NL, Boden, Interventionswert Summe Phthalate  
< 60 mg/kg TS  
/van den Berg 1995, 
zitiert in ATV-DVWK 2003b/ 
NL, Grundwasser, Interventionswert Summe Phthalate  
< 5 µg/l 
/van den Berg 1995, 
zitiert in ATV-DVWK 2003b/ 




/Makepeace et al. 1995/ 
 
Wirkungen 
Bei den Untersuchungen über mögliche Wirkungen von Phthalaten existiert eine Vielzahl von 
sich widersprechenden Ergebnissen. In der Tendenz weisen Phthalate mit längeren und ver-
zweigten C-Seitenketten geringere toxische Wirkungen auf als diejenigen Verbindungen mit 
kürzeren Seitenketten /Kollotzek et al. 1998/. 
Akute säugertoxische Wirkungen sind in der Regel wegen der schnellen Metabolisierung 
von geringer Bedeutung. Die Aussagen zur möglichen carcinogenen Wirkung sind wider-
sprüchlich. Nach der Einschätzung der EPA in den USA gilt DEHP als wahrscheinlich krebs-
erzeugend am Menschen. In Deutschland wird die gleiche Meinung vertreten, allerdings wird 
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bei Einhaltung der MAK-Werte davon ausgegangen, dass DEHP nicht dazu beiträgt, das 
Krebsrisiko zu erhöhen. Mechanistisch fungiert das DEHP möglicherweise als Tumorpromo-
tor - beobachtet im Tierversuch mit hohen Dosen -, aber nicht als eigentlicher Auslöser 
/Kollotzek et al. 1998/. Untersuchungen zur möglichen teratogenen Wirkung und Schädigung 
des Reproduktionssystems durch Phthalate sind ebenfalls widersprüchlich. Eine Beeinträch-
tigung für den Menschen wird lediglich bei beruflich exponierten Personen für möglich gehal-
ten. Eine weitere gefährdete Personengruppe sind Empfänger von Blutkonserven oder Dia-
lysepatienten, da aus dem verwendeten Schlauchmaterial erhebliche Mengen an Phthalaten 
freigesetzt werden können /Kollotzek et al. 1998/. 
Insgesamt ist eine Beurteilung der Wirkungen von Phthalaten am Menschen schwierig, da 
sie einerseits im Säugerorganismus schnell metabolisiert werden, andererseits eine Li-
pidspeicherung möglich ist, die eine nachfolgend geringe Metabolisierung zur Folge hat.  
Bei den Einzelverbindungen DPP, BBzP und DEHP besteht der Anfangsverdacht auf eine 
endokrine Wirkung, aber auch hier werden sehr divergierende Ergebnisse publiziert. Hervor-
zuheben ist, dass die mögliche endokrine Wirkung wesentlich geringer (Faktor 106) als bei 
den natürlichen Hormonen ist /Helmreich 2001/. In einer Studie von Stahlschmidt-Allner et al. 
/1997/ wird darauf hingewiesen, dass ein Metabolit von DEHP - das Mono(2-ethyl-
hexyl)phthalat (MEHP) - ein endokrines Potenzial hat. Nach der Einstufung der EU gilt DEHP 
als Substanz, deren hormonähnliche Wirkung nachgewiesen ist /EU Kommission 1999/. 
Akute Wirkungen an aquatischen Organismen werden erst bei sehr hohen Konzentrationen 
beobachtet. So liegen die LC50- und EC50-Werte für das DEHP bei 0,32 bis über 700 mg/l, für 
das DBP betragen sie 0,84 bis 3,4 mg/l /Kollotzek et al. 1998/. Dementsprechend wird das 
DEHP in WGK 1 als schwach wassergefährdend und das DBP in WGK 2 als wassergefähr-
dend eingestuft.  
Chronische Wirkungen an Gewässerorganismen werden für das DEHP ab 3 µg/l und das 
BBP ab 220 µg/l beobachtet /Makepeace et al. 1995/. Der NOEC-Wert für DEHP in Mu-
scheln von 42 µg/l führt zu einem PNEC-Wert von 4,2 µg/l /Fromme et al. 2002/. Beim DBP 
wird, ausgehend vom NOEC-Wert an Forellen von 100 µg/l, ein PNEC-Wert von 10 µg/l be-
rechnet /Fromme et al. 2002/. In ähnlichen Größenordnungen liegen die von Braun et al. 
/2001/ genannten PNEC-Werte (DEHP: 10 µg/l; DBP: 10 µg/l). 
Insgesamt kann für das DEHP gefolgert werden, dass die akute Säugertoxizität gering ist, 
aber ein Verdacht auf estrogene Wirkung besteht. Die Ökotoxizität an aquatischen Organis-
men kann als mittel bis hoch eingestuft werden.  
Nach seiner Relevanz für Klärschlamm wird das DEHP wegen hoher Gehalte und der gerin-
gen Wasserlöslichkeit in Klasse I (Stoffe mit vorrangiger Relevanz) eingestuft /UMK-AG 
1997/.  
 
Herkunft, Aufkommen und Verteilung  
Phthalate werden aufgrund ihrer günstigen Eigenschaften (chemische Stabilität, farblos, ge-
ruch- und geschmacklos) und ihrer einfachen großtechnischen Produktion in großen Mengen 
hergestellt. 1993 wurden ca. 400.000 t in Deutschland produziert, davon entfielen allein ca. 
260.000 t auf das DEHP und ca. 21.000 t auf das DBP /Kollotzek et al. 1998/. Zu etwa 90 % 
werden Phthalate als Weichmacher für Polymere (Weich-PVC: Bodenbeläge, Weichfolien, 
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sonstige beschichtete Materialien) verwendet. Die restlichen 10 % werden in Kosmetikpro-
dukten, in der Papierindustrie, in Nahrungsmittelverpackungen und in Medizinplasten (z.B. 
Schläuche) eingesetzt. Durch ihren Einsatz in Lebensmittelverpackungen werden vereinzelt 
hohe Gehalte in Lebensmitteln gefunden. Produktionstechnisch bedeutsam sind neben dem 
DEHP und dem DBP die Verbindungen DIOP, DINP und DIDP /Kollotzek et al. 1998/. 
80 % aller Phthalateinträge in die Umwelt stammen aus diffusen Quellen von fertigen PVC-
Weich-Produkten; viele dieser Produkte werden im Freien verwendet. Deshalb erfolgt der 
Transport vorwiegend über die Hydrosphäre und die Atmosphäre. Der direkte und indirekte 
photolytische Abbau spielt keine bedeutende Rolle, allerdings gibt es dazu auch wider-
sprüchliche Aussagen /Kollotzek et al. 1998/. Unterschiede treten auch bei Auswertung der 
Ergebnisse zur biologischen Abbaubarkeit von Phthalaten auf. Tendenziell scheint die Ab-
baubarkeit unter aeroben Bedingungen besser als unter anaeroben zu sein, doch bestehen 
auch deutliche Unterschiede zwischen den verschiedenen Einzelverbindungen (s.u.). Eine 
Anreicherung bei wirbellosen aquatischen Organismen wird beobachtet, allerdings tritt bei 
höheren Lebewesen (Fischen) eine rasche Metabolisierung ein. Deshalb ist die Anreiche-
rung von Phthalaten in der gesamten Nahrungskette nicht so ausgeprägt wie bei anderen 
persistenten organischen Schadstoffen (z.B. DDT, PCB) /Kollotzek et al. 1998/. 
 
In die Abwasserentsorgungssysteme gelangen Phthalate z.B. bei der Fahrzeugwäsche, 
beim Ablaugen von Bodenbelägen und Wandbezügen sowie Textilien mit PVC-Bedruck 
/Thornton et al. 2001/.  
In Kläranlagen sind die Verteilungs- und Eliminationswege der verschiedenen Einzelverbin-
dungen sehr unterschiedlich (siehe Tabelle 4-51). 
 
Tabelle 4-51: Bilanzierung zudosierter Phthalate in einer biologischen Abwasserreinigung 









DEHP 63 39 21 0 
DBP 39 11 6 44 
DMP 0,3 2 2 95 
 
Während beim DEHP fast kein biologischer Abbau festzustellen ist, konnte für die Verbin-
dungen mit kürzeren Seitenketten (DBP, DMP) ein deutlich höherer biologischer Abbau er-
mittelt werden. Ein Hauptteil der DEHP-Fracht verbleibt im Klärschlamm der Kläranlage.  
Höhere biologische Abbauraten werden in einer neuen Studie aus Finnland genannt. In einer 
Kläranlage (250.000 E) konnten 94 % der DEHP-Zulaufbelastung zurückgehalten werden, 
davon entfielen 29 % auf den biologischen Abbau in der Belebung. Die Autoren weisen auf 
einen biologischen Abbau bei der Schlammfaulung hin. Der Klärschlamm stellt auch hier 
eines der Hauptaufnahmekompartimente dar /Marttinen et al. 2003a/. 
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Für die Gruppe der Phthalate werden der biologische Abbau und die Feststoffverfrachtung 
als wichtige Rückhaltemechanismen in Kläranlagen angesehen /Banat et al. 1999, Staples et 
al. 1997, beide zitiert in Langford und Lester 2003/. 
In Japan wurde eine Untersuchung zur Verteilung von Phthalaten (DEHP) in 27 Kläranlagen 
durchgeführt. Die höchste Elimination wurde nach der Vorklärung ermittelt. Die gesamten 
Rückhalteleistungen lagen im Sommer und Winter bei 92 bis 98 % für das DEHP /Nasu et al. 
2001/. 
In Modellen zur Abbildung der Umsetzungsvorgänge in Kläranlagen wird entsprechend den 
hohen log Kow-Werten von Phthalaten der Rückhalt - bis über 90 % bezogen auf den Ver-
gleich zwischen Zu- und Ablauf der Kläranlage - vorwiegend der Feststoffentnahme zuge-
ordnet. In diesen Modellrechnungen wird davon ausgegangen, dass nahezu kein biologi-
scher Abbau von Phthalaten in Kläranlagen stattfindet /Byrns 2001/. 
Diese Erkenntnis führte zu umfangreichen Messprogrammen in Klärschlämmen; insbeson-
dere in kommunalen Klärschlämmen steht die Verbindung DEHP im Vordergrund. Die Kon-
zentrationen sanken in der Vergangenheit kontinuierlich, allerdings ist hierbei nicht klar, ob 
die in älteren Messprogrammen erhöhten Werte durch bestimmungsmethodische Probleme 
(Artefaktbildung) erklärbar sind.  
In neuen Untersuchungen an Klärschlämmen aus Nordrhein-Westfalen wurde das DEHP in 
höheren Mengen (10 bis 100 mg/kg TS) als das DBP (0,1 bis 1 mg/KG TS) gefunden; alle 
Werte liegen unter der neuen DEHP-Vorgabe der EU (Working-Document) von 100 mg/kg 
TS /Stock et al. 2002/. 
 
Der Boden gilt als Senke für Phthalate; viele Untersuchungen bestätigen die schnelle Meta-
bolisierung, insbesondere unter aeroben Bedingungen. Als Hintergrundkonzentration in Bö-
den werden Gehalte von 0,6 bis 1,5 mg/kg TS genannt, die sich durch die Adsorptionsnei-
gung der Phthalate ergeben /Kollotzek et al. 1998/. Höhere DEHP-Gehalte in Böden werden 
auf denjenigen Flächen gefunden, die mit extrem hohen Klärschlammgaben beaufschlagt 
werden /Vikelsoe et al. 2002, zitiert in ATV-DVWK 2003b/. Der Eintrag in das Grundwasser 
wird als gering eingeschätzt. Allerdings wurde eine geringe Verlagerung durch Makroporen-
einfluss oder durch Komplexbildung mit Huminstoffen beobachtet /Kollotzek et al. 1998/. 
 
Besonders hohe Konzentrationen an Phthalaten konnten in Sickerwässern aus Deponien 
nachgewiesen werden /Marttinen et al. 2003b/. Demgegenüber wurden in anderen Untersu-
chungen nur geringe Austräge festgestellt /Kollotzek et al. 1998/. Auch in dieser Matrix 
scheint die Beachtung einer sorgfältigen kontaminationsfreien Analytik von besonderer Be-
deutung zu sein. 
 
Als mögliche Eintragspfade in Fließgewässer werden vorwiegend die feuchte atmosphäri-
sche Deposition und nicht die Einleitung aus Kläranlagen genannt /LUA NRW 2001b/. Braun 
et al. /2000 und 2001/ fanden in deutschen Oberflächengewässern häufig DEHP-Gehalte 
über 1 µg/l. Dabei sind die Konzentrationen in Fließgewässern in den letzten 10 Jahren na-
hezu konstant geblieben /ATV-DVWK 2003b/. Ein Zusammenhang zwischen erhöhten Fließ-
gewässerkonzentrationen und einer höheren Einwohnerzahl wird erörtert.  
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Die mittleren Konzentrationen von DEHP in verschiedenen Matrices sind in Abbildung 4-60 
wiedergegeben (siehe auch Tabelle 63 im Anhang A.2). Auffällig ist, dass nur wenige Daten 
für Oberflächenabflüsse verfügbar sind, obwohl vieles darauf hinweist, dass DEHP in dieser 
Abflussart vermehrt auftritt. Auffällig sind auch die großen Schwankungsbreiten bei der Ab-
flussart Schmutzwasser und dem Ablauf von Kläranlagen sowie den Oberflächengewässern. 
 

















       nicht bekannt
 
       bis 480 
       nicht bekannt
       nicht  bekannt
       bis 650 µg/ l
       bis 510 µg/ l
       nicht  bekannt
 
Abbildung 4-60: Aufkommen von DEHP in verschiedenen Matrices. Niederschlagswasser (n=3); 
Verkehrsflächenabfluss (n=1); Schmutzwasser (n=6); Ablauf KA (n=11); Ge-




Bei den Phthalaten steht die Einzelverbindung DEHP wegen der hohen Produktionszahlen 
und der höheren Persistenz im Vordergrund. Für den Menschen scheint das Gefährdungspo-
tenzial dieser Substanzgruppe nach jetzigem Kenntnisstand - von Ausnahmen, besonders 
exponierten Personengruppen, abgesehen - vergleichsweise gering zu sein. 
Bei industriellen Kläranlagen kommen Phthalate in bedeutsamen Mengen vor, allerdings 
werden sie zu einem Großteil zurückgehalten (> 70 %). Dies geschieht vorwiegend durch die 
Adsorption an den Klärschlamm. Da die Phthalat-Konzentrationen in Abläufen von kommu-
nalen Kläranlagen zum Teil unter den Fließgewässerkonzentrationen liegen, wird der Eintrag 
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über Kläranlagen in Gewässer als moderat eingestuft. Eine besondere Bedeutung wird der 
atmosphärischen Nassdeposition zugesprochen /Oberdörfer et al. 2000/. 
Völlig unklar ist die Belastung der Mischwasserabflüsse und Mischwasserentlastungen; hier 
könnten die Einträge aus den Oberflächenabflüssen, bedingt durch atmosphärische Deposi-
tion, wirksam werden. Erste Hinweise auf diesen Eintragspfad liefern erhöhte DEHP-Gehalte 
in Flusssedimenten in Abstrom von Mischwasserentlastungen /Iannuzzi et al. 1997/. 
Insgesamt finden sich höhere Belastungen an DEHP in Feststoffen des aquatischen Sys-
tems. So enthalten Sedimente aus Regenbecken zur Behandlung von Autobahnabflüssen 
extrem hohe Konzentrationen /MUNLV 2004/. Hierbei wäre zu untersuchen, welche Quellen 
(möglicherweise der Unterbodenschutz von Kraftfahrzeugen) dafür verantwortlich sind. 
Der von Fromme et al. /2002/ aufgestellte PNEC-Wert für DEHP (4,2 µg/l) wird von einigen 
Messwerten in deutschen Gewässern erreicht, allerdings ist die Datenlage sehr heterogen 
(Schwankungen bis zu drei Größenordnungen).  
Die Verbindungen DBP und BBP kommen entsprechend ihren Einsatzmengen in wesentlich 
geringeren Konzentrationen vor. Der PNEC-Wert für DBP wird nur selten von Aufkommens-
gehalten in Gewässern und Kläranlagenabläufen erreicht. In Gewässern werden neben der 
atmosphärischen Deposition auf lokaler Ebene Einträge aus Deponien als relevant diskutiert 
/Fromme et al. 2002/. 
Zukünftig sollten Wirkungsdaten von weiteren Einzelverbindungen (z.B. DINP und DIDP), die 
bereits jetzt in hohen Konzentrationen in Klärschlämmen auftreten, erhoben werden 
/Kollotzek et al. 1988/. 
Grundsätzlich ist eine Reduktion der Belastungen im Abwassersystem nur durch eine Ver-
minderung des Verbrauchs an Weich-PVC oder durch einen teilweisen Ersatz der Phthalate 





4.6 Ergebnisse und Schlussfolgerungen  
 
Aus den Ausführungen des Kapitels 4 wird deutlich, dass die Emissionen der Abwassersys-
teme eine signifikante Belastung für oberirdische Gewässer darstellen können. Die Auswer-
tung der verfügbaren Messprogramme zeigt allerdings eine hohe Diversität im Bereich des 
Aufkommens von Stoffen. 
 
Die Bedeutung der verschiedenen Austragspfade hängt stark von der Herkunft und den Ei-
genschaften der jeweils betrachteten Stoffe ab. So konnte bei den vorwiegend schmutz-
wasserbürtigen und gering abbaubaren Verbindungsklassen, z.B. einigen Humanarzneimit-
teln und EDTA, gezeigt werden, dass im Kläranlagenablauf beachtliche Stoffkonzentratio-
nen vorkommen. Andere schmutzwasserbürtige Stoffe werden durch ihre Stoffeigenschaften 
(möglicher biologischer Abbau, Feststofftransport) in höherem Maße in der Kläranlage zu-
rückgehalten. Je nach Art des Rückhaltes können dabei Stoffe unterschieden werden, die 
sich vorwiegend im Klärschlamm anreichern (z.B. Tributylzinnverbindungen) und solche, die 
einem echten biologischen Abbau im Abwasserreinigungsprozess unterliegen (z.B. NTA). 
Für die erstgenannte Gruppe findet also lediglich eine Stoffverteilung in den Klärschlamm 
statt. Bei dessen landwirtschaftlicher Verwertung würde dann das Boden-Grundwasser-
System mit diesen Stofffrachten belastet. 
Die überwiegend oberflächenbürtigen Substanzen, wie Schwermetalle und PAK, finden 
sich in hohen Gehalten in den Oberflächenabflussarten (z.B. Straßenabflüsse) wieder. In den 
Emissionen der Abwassersysteme treten sie sehr unterschiedlich auf. Ein wichtiger Einfluss-
faktor ist die Art des Entwässerungssystems. Im Mischsystem sind bedeutende Belastungen 
im Mischwasserentlastungsabfluss denkbar und teilweise durch Messungen belegt (z.B. 
Schwermetalle, PAK). Im Trennsystem werden Oberflächenabflüsse in einem Regenwasser-
kanal abgeführt; die hierin potenziell enthaltenen Stoffbelastungen gelangen durch die Re-
genwasserkanalauslässe, ggf. nach einer Behandlung, in die Gewässer.  
Das Spektrum der emittierten Substanzen reicht von ubiquitär auftretenden Verbindungen, 
z.B. Nitrophenolen, bis hin zu örtlich eingetragenen Substanzen (z.B. Landwirtschaftherbizi-
de), die regional und saisonal in stark schwankenden Konzentrationen auftreten. 
Entsprechend diesen Belastungen wurden für viele Stoffe/Stoffgruppen in den letzten Jahren 
Maßnahmen zur Verminderung an der Quelle ergriffen, z.B. für TBT, Atrazin und no-
nylphenolische Verbindungen. Die hierzu erlassenen Produktions- bzw. Anwendungsverbote 
und -beschränkungen, bis hin zu freiwilligen Selbstverpflichtungen, zeigen bei einigen Stof-
fen (z.B. nonylphenolische Verbindungen) bereits Auswirkungen auf die messbaren Stoff-
konzentrationen in bestimmten Matrices.  
Demgegenüber konnte an den Herbiziden gezeigt werden, dass nicht zugelassene Wirkstof-
fe weiterhin in Matrices des Wasserkreislaufes auftreten. Selbst bei der erfolgreichen Reduk-
tion der Stoffeinträge ist auch zukünftig mit Belastungen von bestimmten Stoffen, z.B. PAK, 
Schwermetallen, aus den sogenannten Gedächtniskompartimenten des Wasserkreislaufes 
zu rechnen. Dies sind vorwiegend die Feststoffmatrices Gewässersedimente und Boden. 
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Es ist festzustellen, dass für einige Stoffe bzw. Stoffgruppen (z.B. Feststoffe, CSB, Nährstof-
fe, Schwermetalle) relativ viele und verlässliche Daten vorliegen. Für bestimmte Matrices, 
z.B. die Mischwasserentlastung, und viele andere in Gewässervorgaben aufgeführte Verbin-
dungen trifft dies nur bedingt zu. Das gilt insbesondere für die in dieser Arbeit vorwiegend 
betrachteten organischen Schadstoffe. Daraus ergibt sich die Notwendigkeit weiterer Mes-
sungen in der Zukunft. Allgemeine Empfehlungen und mögliche zu beachtende Einflussfak-
toren werden in dem folgenden Exkurs zusammengefasst. 
 
4.7 Exkurs: Allgemeine Empfehlungen für Untersuchungsprogramme in 
den Abwasserentsorgungssystemen (Schwerpunkt Entwässerungs-
system) 
 
Die unzureichende Dokumentation von Messdaten der Untersuchungsprogramme ist ein oft 
festzustellendes Problem, das einen Vergleich der Daten erschwert und die Übertragbarkeit 
der Untersuchungsergebnisse einschränkt. In Veröffentlichungen zu Messprogrammen feh-
len vielfach Angaben zum Einzugsgebiet, zu den angewendeten Bestimmungsmethoden 
sowie zur Methodik der Auswertung.  
Für zukünftige Messprogramme ist eine sorgfältige Festlegung der Untersuchungsziele und - 
daran angepasst - der Konzeption der Untersuchungsmethodik notwendig. In der folgenden 
Aufstellung werden häufig auftretende Problembereiche und Schwierigkeiten bei der Kon-
zeption von Messprogrammen im Abwassersystem beschrieben, gemessen am Anspruch, 
aus dem Vergleich mehrerer Messprogramme möglichst repräsentative und übertragbare 
Stoffbelastungsdaten zu gewinnen. Durch den fehlenden Stoffbezug können diese Ausfüh-
rungen lediglich einen allgemeinen Charakter haben. Neben der Kläranlage sollen schwer-
punktmäßig die Komponenten Kanalnetz und Regenentlastungsbauwerke betrachtet wer-
den. 
 
Zunächst ist zu betonen, dass die Stoffverteilungs- und Umsetzungsprozesse in einem Ab-
wasserentsorgungssystem hoch komplex sind und auf Grund des Vielstoffcharakters vie-
len Interdependenzen unterliegen. Bei niederschlagsbedingten Abflüssen kommen sto-
chastische Einflüsse auf Quantität und Qualität der entstehenden Abflüsse hinzu.  
Der Kenntnisstand über das Stoffaufkommen und die -verteilung in Abwasserentsor-
gungssystemen ist extrem unterschiedlich.  
Bedingt durch die Abwasserabgabe wurden in Deutschland Kläranlagen bereits früh intensiv 
untersucht.  
Demgegenüber ging es im Kanalnetz lange Zeit nur um das korrekte Erfassen von Abfluss-
mengen und um das Verhalten von Feststoffen; erst in letzter Zeit werden auch - zunehmend 
detailliert - stoffliche Belange berücksichtigt. 
Allgemein sind Messungen in den Abwasserentsorgungssystemen sowohl zeitaufwendig 
als auch kostenaufwendig; dies gilt insbesondere für niederschlagsbedingte Abflüsse. Hier 
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sind auf Grund der meteorologischen Bedingungen und der fehlenden Repräsentativität ei-
nes Niederschlagsjahres oft lange Untersuchungszeiten zu veranschlagen. 
Schwierigkeiten beim Datenvergleich liegen häufig darin begründet, dass die Ziele von Un-
tersuchungsstudien divergieren bzw. in der Dokumentation nicht klar definiert sind. 
Auch stehen manche Daten nicht zur Verfügung, weil sie nicht veröffentlicht werden. In 
den Dokumentationen von Messprogrammen kommt die Beschreibung der Arbeitsteil-
schritte Probennahme, Aufbereitung und Analytik meist zu kurz. 
Für beide Teilsysteme, Kanalnetz und Kläranlage, gilt, dass im Hinblick auf die stofflichen 
Anforderungen der Oberflächengewässer nicht immer eine zielgerichtete Stoffparameter-
auswahl vorgenommen wird. So stimmen die immissionsbezogenen Qualitätsparameter, z.B. 
organische Schadstoffe im Gewässer, oft nicht mit den gemessenen Parametern in den E-
missionen, z.B. Summenparameter CSB in der Mischwasserentlastung, überein.  
Ferner werden für die Komponenten Kläranlage und Kanalnetz uneinheitliche Messgrößen 
ausgewählt, was die Gesamtbetrachtung als ein Abwassersystem erschwert. Auffällig ist 
eine Fokussierung auf einfache und kostengünstig zu ermittelnde Parameter (z.B. CSB) 
/Welker und Schmitt 2001/. 
Im Kanalnetz werden vielfach die auf die Wassermengen bezogenen Kenngrößen, Wasser-
stand und Abfluss, untersucht /Vanrolleghem et al. 1999/. Zur Untersuchung der Qualität von 
Kanalabflüssen werden immer häufiger die mit online-Technik messbaren Parameter (z.B. 
Sauerstoff, Temperatur) verwendet. Es werden verstärkt Trübungssonden zur Abbildung des 
AFS und UV-Absorptionssonden zur Bestimmung des CSB eingesetzt. Um eine Aussage 
über Ionen wie das Ammonium zu erhalten, werden vielfach Leitfähigkeitsmessgeräte ver-
wendet.  
Seltener sind dagegen Messprogramme im Kanalbereich, bei denen mit Hilfe von Probe-
nehmern gearbeitet wird und im Labor Stoffe bzw. Stoffparameter bestimmt werden. Hier 
stehen die Feststoffparameter und der CSB im Vordergrund. Wegen ihrer Herkunft von O-
berflächen werden vereinzelt auch Schwermetalle gemessen. 
In der Kläranlage dominieren neben der Abflussmessung die Messungen einfach zu be-
stimmender Qualitätskenngrößen wie Sauerstoffgehalt, Trübung, Temperatur, pH-Wert und 
Redoxpotenzial. Zur Sicherstellung eines ordnungsgemäßen Betriebes werden häufig auch 
die Absetzbarkeit und die Sichttiefe in der Nachklärung bestimmt. Da bei den Kläranlagen 
die Nährstoffelimination im Mittelpunkt des Interesses steht, werden ferner die Nährstoffver-
bindungen Ammonium, Nitrat und Phosphat betrachtet. Des Weiteren werden beispielsweise 
in Deutschland im Ablauf aus abgaberelevanten Gründen die Parameter CSB und BSB be-
stimmt. Erst in letzter Zeit gewinnen, bedingt durch Positivbefunde in Fließgewässern, ver-
mehrt Messprogramme zur Erfassung von organischen Schadstoffen in Kläranlagenabläufen 
an Bedeutung. 
Aus den dargestellten Problemen wird ersichtlich, dass die Ableitung von allgemeingültigen 
Empfehlungen schwierig ist. Vielmehr ist der Erfolg von Messprogrammen von vielen Ein-
flussfaktoren abhängig. Exemplarisch werden nachfolgend für das Entwässerungssystem 
die wichtigsten Einflussfaktoren und deren Auswirkungen auf bestimmte Kenngrößen be-
schrieben. Welche Einflussgrößen zu berücksichtigen sind und welcher Detaillierungsgrad 
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notwendig ist, hängt in hohem Maß vom Untersuchungsziel ab. Zur genauen Definition der 
Zielsetzung einer Untersuchung sind die folgenden allgemeinen Fragen zu klären: 
 
• Festlegung der maßgeblichen Immissionsmatrix (Zielkompartiment), (z.B. Fließge-
wässer bei Mischwasserentlastung, Boden bzw. Grundwasser bei Versickerung)  
• Bestimmung der maßgeblichen Emissionsmatrix (Abflussart, z.B. Oberflächenab-
fluss, Mischwasserabfluss, Ablauf der Kläranlage) 
• Aufstellung der Kriterien zur Beschreibung der Matrix (z.B. Abflussmenge, Ab-
flussqualität) 
• Festlegung des vorrangig betrachteten Zielorganismus (z.B. Mensch, Gewässeror-
ganismen) bei wirkungsbezogener Fragestellung 
• Festlegung der zeitbezogenen Kenngrößen (z.B. Ganglinien von Einzelereignissen, 
Jahresentlastungsfrachten) 
 
Nach der Festlegung eines Gesamtzieles und ggf. mehrerer Teilziele ist die detaillierte Aus-
wahl einer Untersuchungsmethodik vorzunehmen. Neben den ortspezifischen Gegeben-
heiten sind bei der Untersuchungsmethodik viele Einflussfaktoren zu berücksichtigen, die im 
Folgenden zusammengestellt werden. Bei der Festlegung der Untersuchungsmethodik ist es 
zunächst wichtig, alle Teilaspekte an das Untersuchungsziel anzupassen. Wichtige Teil-
schritte bei Untersuchungsprogrammen sind die Abflussermittlung, die Probennahme bzw. -
analytik und die Ergebnisauswertung. Die größten Abweichungen ergeben sich bei der Pro-
bennahme und Probenvorbereitung (ca. 30 %), während die eigentliche Probenanalytik ca. 
10 % ausmacht.  
Bei der Probennahme sind  
• das Probennahmekonzept (z.B. zeit- bzw. mengenproportional),  
• die Auswahl der Örtlichkeit (z.B. vor/nach Straßenablauf),  
• die Ereignisdefinition (Anfang/Ende),  
• die angepasste Ansteuerung und  
• die Auswahl von Schutzvorrichtungen (z.B. Siebkörbe) die wichtigsten Faktoren. 
Bei der Probenaufbereitung sind alle Schritte der Vorbereitung zielgerichtet festzulegen 
und zu dokumentieren, z.B. Absetzzeiten, Filtrationsbedingungen, Homogenisierung. Bei der 
Probenanalytik ist die genaue Angabe einer verwandten DIN-Methode oder - bei Abwei-
chung hiervon - eine detaillierte Beschreibung der Bestimmungsmethode erforderlich. 
Wenn Frachten ermittelt werden sollen, müssen auch Abflüsse ermittelt werden. Die Ab-
flussermittlung kann mit Hilfe von Niederschlagsabflussmodellen oder mit Messungen erfol-
gen. Aus dem Quotient von Frachtsumme und Abflusssumme aller gemessenen Ereignisse 
kann dann die sog. frachtgewogene mittlere Stoffkonzentration berechnet werden. Diese 
unterscheidet sich in der Regel deutlich von der rein arithmetisch ermittelten mittleren Stoff-
konzentration.  
Wird eine Abflussmessung durchgeführt, ist ebenfalls mit größter Sorgfalt vorzugehen, da 
auch hier hohe Fehlermöglichkeiten bestehen. Hinweise zur Auswahl und Genauigkeit von 
Messgeräten finden sich bei Uhl /1993/.  
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Ergänzend zu Messungen kann der Niederschlagsabfluss (NA) mit Modellen nachgebildet 
werden. Hierzu ist die detaillierte Bestimmung der befestigten bzw. abflusswirksamen Flä-
chen sehr wichtig. Gebietsbegehungen und Luftbildaufnahmen können eine wertvolle Ergän-
zung sein. Die Niederschlagsbelastung muss möglichst realitätsnah abgebildet werden. Hier 
ist die Art der Niederschlagsdatenaufbereitung (z.B. Definition von Ereignissen, Verlustan-
sätze) sorgfältig zu begründen und zu beschreiben. Dazu müssen NA-Modelle mit Messun-
gen kalibriert und verifiziert werden, um eine möglichst genaue Abbildung des Nieder-
schlagsabflusses zu erhalten. Mit dem so vorbereiteten Modell können dann Berechnungen 
zu Fragestellungen mit längerfristigen Zeithorizonten durchgeführt werden.  
Weitere wichtige Teile der Untersuchungsmethodik sind die Ergebnisauswertung und die 
Dokumentation. Die Berechnungsweise (z.B. mittlere Konzentrationen arithmetisch oder 
frachtgewogen) sollte gut beschrieben sein. Des Weiteren sollten die Aussagekraft und die 
Grenzen der Ergebnisgröße (z.B. Jahresfrachten, Einzelereignisganglinie) erörtert werden. 
Neben methodischen Einflussfaktoren können ortsspezifische Gegebenheiten die Ergeb-
nisse von Messstudien beeinflussen. Gegliedert nach Einzugsgebiet und Entwässerungssys-
tem sind es: 
Einzugsgebiet 
• Allgemeine Kenngrößen zur Beschreibung des Einzugsgebietes: Einwohnerzahl, 
Flächenkennzahlen (gesamte, kanalisierte, befestigte Fläche), Topografie 
• Nutzungsbezogene Kenngrößen (allgemeine Nutzung): Wohnbebauung, Misch-
gebiete, Industriegebiet, Einwohnerdichte 
• Nutzungsbezogene Kenngrößen (Verkehr): Verkehrsaufkommen, Bremsvorgänge, 
Straßenreinigung, Winterdienst 
• Sonstige Kenngrößen zur Einschätzung der Verschmutzung: Vegetation, Boden-
oberflächenverunreinigungen 
Entwässerungssystem 
• Allgemeine Kenngrößen: Kanalisationssystem, Gefälle, Fließzeit, Lage, Art und 
Spezifika der Regenentlastungsbauwerke  
• Abflusskennwerte: Schmutzwasserabfluss, Fremdwasserabfluss 
• Besondere Kenngrößen: besondere stoffliche Belastungen durch Indirekteinleiter, 
Belastbarkeit der Kläranlage, Grundwasserstand, Kanalablagerungen, Vorentlastung, 
Vermaschung 
 
Die Auflistung lässt die große Vielzahl möglicher Einflussfaktoren erkennen. Deshalb ist es 
für zukünftige Messprogramme wichtig, möglichst standardisierte Untersuchungsmethodiken 
anzuwenden. Trotzdem sind weiterhin große Unterschiede in den Messergebnissen auf 
Grund der unterschiedlichen ortsspezifischen Einflussfaktoren zu erwarten. Dies dürfte auch 
in Zukunft die Übertragbarkeit von ermittelten stofflichen Belastungsgrößen, insbesondere 
den durch Niederschlag bedingten, erschweren.  
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5 Allgemeine Empfehlungen zur Schadstoffreduktion und Bewer-
tung der Relevanz der betrachteten Stoffe bzw. Stoffparameter 
 
Die Ergebnisse der vorangegangenen Erörterungen sowie der Simulationsstudien im An-
hang zeigen eindeutig, dass Aussagen zum Aufkommen und zur Verteilung der Stoffe in den 
Abwasserentsorgungssystemen sehr stoffspezifisch sind. Entsprechend unterschiedlich sind 
mögliche Strategien und Maßnahmen zur Reduktion der Gewässerbelastung. Voraussetzung 
dafür ist eine Bewertung der Relevanz der betrachteten Stoffe bzw. Stoffparameter, die im 
Folgenden nach verschiedenen Kriterien vorgenommen werden soll. 
Unabhängig von stoffspezifischen Handlungsweisen lassen sich einige grundlegende Emp-
fehlungen zu Maßnahmen an der Quelle und in den Abwasserentsorgungssystemen aus-
sprechen, auf die zunächst eingegangen wird.  
 
5.1 Allgemeine Empfehlungen 
5.1.1 Maßnahmen an der Quelle 
 
Als erster Schritt zur Reduktion von Schadstoffen sind grundsätzlich mögliche Schritte zur 
Verringerung an der Quelle zu untersuchen. Erst danach sollten Behandlungsmaßnahmen in 
den Abwassersystemen erwogen werden.  
Maßnahmen an der Quelle können durch Selbstverpflichtungen der Betriebe (Herstellung, 
Verwendung) erreicht werden. Hier ist die Reduktion bzw. die Einstellung sowohl der Produk-
tion als auch der innerbetrieblichen Verwendung von Stoffen denkbar.  
Eine weitere Möglichkeit besteht in der Formulierung von Anwendungsbeschränkungen bzw. 
-verboten, wie sie z.B. für zahlreiche Pflanzenschutzmittel erlassen wurden. Gerade das Bei-
spiel der Herbizide zeigt aber, dass die Erfolge solcher Maßnahmen sich nicht kurzfristig 
einstellen. 
Wo stoffliche Einträge nicht völlig vermieden werden können, sind Maßnahmen zur Verringe-
rung der eingetragenen Mengen, z.B. durch die Begrenzung der Verschreibungsmenge von 
Arzneimitteln, denkbar. Auch ein Verzicht auf Baumaterialien mit Schwermetallen (z.B. Kup-
ferdachmaterialien) muss in Erwägung gezogen werden. Viele dieser Vorschläge werden 
auch im Maßnahmenplan Nachhaltige Wasserwirtschaft aufgeführt, der auf Initiative des 
Umweltministeriums und des Umweltbundesamtes entwickelt wurde /N.N. 1999a/.  
 
 
5.1.2 Maßnahmen in den Abwasserentsorgungssystemen  
 
In einem zweiten Schritt sind Maßnahmen im Abwasserentsorgungssystem, im Kanalnetz 
wie in der Kläranlage, zu ergreifen. Die folgende Aufstellung nennt mögliche Maßnahmen, 
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wobei einige der genannten Vorschläge unabhängig von Stoffeinträgen umgesetzt werden 
sollten.  
 
Grundsätzlich sollte in den Abwasserentsorgungssystemen der ordnungsgemäße Betrieb, 
z.B. die Kontrolle und die Wartung von Regenbecken, die Reduktion von Fremdwasser und 
Ablagerungen im Kanalnetz, sichergestellt werden. Diese Forderung erscheint selbstver-
ständlich, in der Praxis werden aber gerade Betriebsstörungen im Entwässerungssystem 
häufig als Ursache von Beeinträchtigungen der Fließgewässer, z.B. bei Mischwassereinlei-
tungen, genannt /Fischer 1998/.  
 
Weiterhin sollten vorhandene Behandlungsmaßnahmen im Netz, z.B. Feststoffrückhalt bei 
der Regenwasserbehandlung, gewährleistet bzw. verbessert werden. Denkbar ist die An-
ordnung von Bauwerken zur Steigerung der Absetzwirkung. Dieser Punkt ist insbesondere 
für die vorwiegend partikulär transportierten Stoffe von Vorteil. 
Unter bestimmten Voraussetzungen ist eine Kanalnetzbewirtschaftung sinnvoll. So kann 
beispielsweise durch eine Entzerrung von Abflussspitzen eine hohe Zwischenspeicherung in 
den Regenbecken erreicht werden. Diese Variante ist analog zu der Erhöhung des Becken-
volumens günstig für Stoffe mit hohem Rückhaltepotenzial in Kläranlagen.  
Ein Mischsystem lässt sich durch Trennung von Abflüssen und Stoffströmen in ein modifi-
ziertes System umwandeln. So können unbelastete bzw. gering belastete Oberflächenab-
flüsse versickert werden. Allerdings müssen die Auswirkungen auf Quantität und Qualität der 
im Mischsystem verbleibenden Oberflächenabflüsse im Zusammenspiel mit dem Trocken-
wetterabfluss genau bedacht werden. Wo die hydrogeologischen Gegebenheiten und die 
Zusammensetzung des Oberflächenabflusses dies zulassen, sind modifizierte Systeme im 
Sinne einer Stoffstromtrennung grundsätzlich als positiv zu bewerten. 
Bei besonders empfindlichen Fließgewässern sollte eine weitergehende Behandlung der 
Mischwasserabflüsse erwogen werden. So kann ggf. die Erhöhung des spezifischen Be-
ckenvolumens eine Umlenkung von Abflussmengen und der in ihnen enthaltenen Stoff-
frachten zur Kläranlage eine deutliche Reduktion der Mischwasserentlastungsfrachten be-
wirken (siehe Kapitel A.1.2.4 im Anhang). Für Stoffe, die in der Kläranlage gut zurückgehal-
ten werden, würde dies zu einer Verbesserung der Gewässersituation führen. 
Zur weitergehenden Behandlung von Mischwasserentlastungsabflüssen können Bodenfil-
tersysteme eingesetzt werden. Sie eignen sich insbesondere für partikulär transportierte 
und mäßig biologisch abbaubare Stoffe (z.B. CSB). Ferner können sie Stickstoffverbindun-
gen, insbesondere Ammonium, in hohem Maße zurückhalten. Inwieweit sie auch organische 
Schadstoffe eliminieren, ist gegenwärtig nicht bekannt. Hier liegt ein interessantes zukünfti-
ges Forschungsfeld. 
Das Trennsystem ist unter dem Aspekt der heute angestrebten Stoffstromtrennung grund-
sätzlich positiv zu bewerten. Allerdings gilt dies nur bei einer weitgehenden Vermeidung von 
Fehlanschlüssen. Es ist auch in den Oberflächenabflüssen der Regenwasserkanäle bei eini-
gen Stoffen mit einer signifikanten Belastung zu rechnen. Hier muss je nach Einzelfall die 
Entscheidung über eine Versickerung (teilweise oder vollständig), Direktableitung oder Ablei-
tung nach Vorbehandlung, z.B. durch Bodenfilter oder Regenklärbecken, getroffen werden. 
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Stammen stoffliche Einträge vorwiegend aus den Kläranlagenabläufen, sind Maßnahmen 
der Kläranlagentechnik in Betracht zu ziehen. Dabei sind sowohl die Trockenwetter- als auch 
die Regenwetterbedingungen zu berücksichtigen. 
In den Simulationsberechnungen in Kapitel A.1 wird gezeigt, dass die Fracht des Kläranla-
genablaufs bei Regenwetter bei einigen Stoffen beträchtlich zu den Gesamtemissionen bei-
tragen kann. Die Ablaufkonzentration bei Regenwetter hängt von vielen Randbedingungen 
ab und stellt den größten Unsicherheitsfaktor in der Bilanz dar. Es sind nur wenige Messpro-
gramme zu CSB, AFS und Nährstoffen sowie Schwermetallen verfügbar /Schäfer 1999/. 
Einige Hinweise auf Veränderungen der Ablaufkonzentration bei Regenwetter wurden bei 
anderen organischen Schadstoffen (Humanarzneimittel) zufällig gefunden /Ternes 2000, 
Metzger et al. 2004/.  
Daher ist es unbedingt erforderlich, weitere vertiefte Kenntnisse über den Austrag von 
Stoffen im Kläranlagenablauf bei Regenwetter zu erlangen.  
 
Unabhängig von Trocken- oder Regenwetterbedingungen kann es nötig sein, Techniken zur 
weitergehenden Abwasserbehandlung einzusetzen. So können die Membranverfahren 
insbesondere für relevante Stoffe mit der Stoffeigenschaft gelöst und schwer biologisch ab-
baubar (z.B. einige Arzneimittel) als Ergänzung in Betracht gezogen werden. Allerdings 
steht der Nachweis des sichereren Rückhalts dieser Stoffe noch aus.  
Grundsätzlich ist zu beachten, dass es die allein mögliche Technik zur Behandlung sämtli-
cher Stoffe bzw. Stoffgruppen nicht geben kann. Diese ist je nach örtlichen Belastungen im 
Einzelfall festzulegen. Außerdem muss bei diesen Maßnahmen die mögliche Kostensteige-
rung gegenüber dem Nutzen abgewogen werden. 
 
Insgesamt ist bei allen Maßnahmen im Kanalnetz und in der Kläranlage zu berücksichtigen, 
wie sie sich auf das Aufkommen und die Zusammensetzung des Klärschlammes auswir-
ken. Insbesondere bei Stoffen mit hoher Feststoffverfrachtung können sich Anreicherungen 
im Klärschlamm ergeben, die die anschließende Verwertung in der Landwirtschaft nachteilig 
beeinflussen. 
 
Neben den Maßnahmen zur Verringerung der Emissionen im Abwasserentsorgungssystem 
können auch auf der Immissionsseite, am Fließgewässer, flankierende Maßnahmen ergrif-
fen werden. Denkbar ist eine Beschattung von Gewässerabschnitten. Ansätze zur Steuerung 
der Abschlagsintensität der Regenbecken in Abhängigkeit von der Abflussmenge im Gewäs-





5.2 Einschätzung der Relevanz von ausgewählten Stoffen anhand der 
Kenngrößen Aufkommen, Wirkungen und Stoffeigenschaften  
 
Neben verschiedenen anderen Maßnahmen im Abwasserentsorgungssystem und im Ge-
wässer ist und bleibt die gezielte Minimierung der Einträge einzelner Schadstoffe eine wich-
tige Aufgabe des Gewässerschutzes. Für ausgewählte Stoffe wird deshalb eine Bewertung 
anhand der Kenngrößen Aufkommen, Wirkungen und Stoffeigenschaften vorgenommen. 
Daraus sollen Schlüsse zur Verringerung bzw. Vermeidung von Einträgen dieser und evt. 
neuer Stoffe gezogen werden. 
 
In Tabelle 5-1 ist eine Übersicht über das Aufkommen von 19 Stoffen bzw. Stoffgruppen in 
den Kläranlagen und in den niederschlagsbedingten Abflüssen wiedergegeben.  
Hierin ist auch eine Einschätzung des Rückhaltes der einzelnen Stoffe in der Kläranlage und 
in der Mischwasserbehandlung enthalten. Die Einschätzung in fünf Stufen basiert auf Mes-
sungen wie auf Annahmen, die aus den Stoffeigenschaften abgeleitet werden. So kann bei-
spielsweise für das überwiegend gelöst transportierte 4-Nitrophenol trotz fehlender Messwer-
te angenommen werden, dass ein Rückhalt an der Mischwasserentlastung durch den Ab-
setzvorgang nicht zu erwarten ist. 
Aufgrund des Sachverhalts, dass für die einzelnen Stoffe und ihr Aufkommen in den ver-
schiedenen Matrices sehr unterschiedliche Datenmengen zur Verfügung stehen, wird für 
jede Bewertungsgröße eine Einschätzung der Datenlage vorgenommen, und zwar in den 
Stufen Datenlage gering, mittel bis hoch. Liegen keinerlei Daten vor, wird dies beson-
ders gekennzeichnet. 
In einigen Fällen sind zusätzliche Anmerkungen in der Tabelle enthalten. So kann es für die 
Einschätzung möglicher Reduktionsmaßnahmen, z.B. im Zulauf der Kläranlage, hilfreich sein 
zu erläutern, ob eine stoffliche Belastung eher aus dem häuslichen oder dem industriellen 
Bereich stammt. Aussagen zu möglichen Quellen der Verbindungen sind in den Spalten 
Aufkommen Zulauf Kläranlage und Aufkommen Oberflächenabfluss zu finden. Hier sind 
sowohl eindeutig schmutzwasserbürtige Stoffe (z.B. NTA) als auch eindeutig oberflächenbür-
tige Stoffe (z.B. 4-Nitrophenol) zu unterscheiden.  
 
Die Spalten Aufkommen Klärschlamm, Rückhalt Kläranlage und Rückhalt Mischwasser-
entlastung geben Hinweise auf die mögliche Verteilung bzw. Elimination der Verbindungen. 
Für die Einschätzung Rückhalt Kläranlage wird dabei auf die Einstufung nach Thornton et 
al. /2001/ zurückgegriffen. Hohe Gehalte im Klärschlamm (z.B. Schwermetalle) zeigen eine 
potenzielle Akkumulierfähigkeit an. Andere voll gelöste und nicht biologisch abbaubare Ver-
bindungen (z.B. EDTA) werden nicht in hohen Konzentrationen im Klärschlamm zu finden 
sein. Dementsprechend ist auch die Elimination in Kläranlagen sehr gering. Dies wird auch 
für den Rückhalt in den Regenentlastungsbauwerken angenommen, obwohl bislang keine 
Messungen diesen Effekt bestätigen. 
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Aus Fließgewässersicht am interessantesten ist die Aufkommenseinschätzung der Emissio-
nen Ablauf Kläranlage, Oberflächenabfluss und Mischwasserentlastungsabfluss.  
Beim Kriterium Ablauf Kläranlage ist zu beachten, dass die Einschätzung in Bezug zum 
Aufkommen im Zulauf und zu den Erkenntnissen zum Rückhalt in der Kläranlage vorge-
nommen wurde. Im Unterschied zu den Simulationsstudien (Bezugsgröße: emittierte Jahres-
fracht) wird in Tabelle 5-1 über die Frachtverteilung hinaus das mögliche Aufkommen von 
Spitzenbelastungen (Konzentration) berücksichtigt. So wird beim CSB-Parameter das Auf-
kommen in der Mischwasserentlastung als hoch und im Kläranlagenablauf als gering einge-
stuft. Dies entspricht auch den mittleren Konzentrationen in den beiden Abflussarten (siehe 
Kapitel 4.2). Bezogen auf die emittierten Jahresfrachten nach den Festsetzungen aus dem 
Anhang tragen die Mischwasserentlastungen lediglich mit 21 % zu den Gesamtemissionen  
aus Kläranlage und Mischwasserentlastung bei (siehe Kapitel A.1.2.2 im Anhang). Dies er-
gibt sich aus der im Vergleich zur Mischwasserentlastung wesentlich höheren jährlichen Ab-
flussmenge aus der Kläranlage. 
Diese Divergenzen sind bei anderen Stoffen mit eindeutiger Herkunft aus dem Schmutzwas-
ser oder dem Oberflächenabfluss geringer ausgeprägt. Aus Tabelle 5-1 lässt sich somit qua-
litativ ablesen, in welchen Abflussarten mit einer Belastung durch einen spezifischen Stoff zu 
rechnen ist und auf welchem Weg er überwiegend aus dem Abwassersystem ausgetragen 
wird.  
Im Weiteren muss dann stoffbezogen entschieden werden, ob das Bewertungskriterium 









































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































Neben dem Aufkommen einer Verbindung ist das Ausmaß der möglichen Wirkungen ent-
scheidend für die Relevanzbewertung von Stoffen (siehe Kapitel 2.2). 
Deshalb wird in Tabelle 5-3 eine Einordnung der 19 Stoffe bzw. Stoffparameter - bezogen 
auf mögliche Wirkungen - vorgenommen. Es wird unterschieden in mögliche Wirkungen auf 
den Menschen und auf die aquatischen Organismen in Fließgewässern.  
Für einige Stoffparameter kann eine solche Bewertung nicht vollzogen werden, da eine sinn-
volle toxikologische Einstufung nicht möglich ist. So sind beispielsweise die Wirkungen des 
AFS-Parameters auf den Menschen nicht formulierbar. Da eine organismenbezogene Be-
wertung der Toxizität von Stoffen nicht den Schwerpunkt dieser Arbeit bildet, wird das Wir-
kungsausmaß nicht für alle Stoffe festgesetzt. Stichwortartig ist dies bei der Beschreibung 
der Einzelstoffe nachzulesen. 
 
Zu den wichtigsten Stoffeigenschaften zur Bewertung der Verteilung von Verbindungen in 
den Abwasserentsorgungssystemen gehört die biologische Abbaubarkeit und der Anteil 
an partikulär transportierten Verbindungen. Beide Kenngrößen werden für alle betrachte-
ten Stoffe bewertet und in Tabelle 5-3 zusammen mit einer Einschätzung der Datenlage auf-
geführt. 
 
Diese Bewertung kann für ganze Stoffgruppen lediglich als Orientierung dienen. Deshalb 
werden beispielsweise für die nonylphenolischen Verbindungen und die Humanarzneimittel 
Spannweiten angegeben. 
In Bezug auf die Kenngröße biologische Abbaubarkeit treten in den Abwassersystemen 
vielfältige Substanzen auf. Es werden sehr gut abbaubare Verbindungen (z.B. LAS, NTA) 
neben Stoffen gefunden, die nur gering (z.B. Isoproturon) bzw. nicht abbaubar (z.B. 
Schwermetalle) sind. 
Beim Anteil partikulärer Transport ist ein ähnlich weites Spektrum zu erkennen. Hier kom-
men sowohl voll gelöste Verbindungen (z.B. EDTA) als auch teilweise partikulär (z.B. Ethiny-
lestradiol) und nahezu vollständig partikulär transportierte (z.B. Blei) Stoffe vor. 
Die getroffenen Aussagen zu Stoffeigenschaften und Wirkungen werden von vielfältigen Fak-
toren beeinflusst. Am Beispiel der Schwermetalle (siehe Kapitel 4.4) wird besonders deutlich, 
dass das Ausmaß des partikulären Transportes von sehr vielen Faktoren (pH-Wert, Anwe-
senheit von Komplex- bzw. Härtebildnern u.a.) abhängt. Damit können sich im Einzelfall er-
hebliche Abweichungen von den in der Tabelle getroffenen Festsetzungen ergeben.  
Auch wenn die Datengrundlage zu dieser Fragestellung bei einigen Verbindungen divers und 






Tabelle 5-3: Einordnung der verschiedenen Stoffe bzw. Stoffparameter nach Stoffeigen-
schaften und Wirkungen (++: sehr hoch; +: hoch; o: mittel; - : niedrig; - - : sehr niedrig); (Datenlage: - : gering; o : 









CSB     Bemerkungen 
Einschätzung o + bis - n.s. + O2-Verbrauch 
Datenlage o o  +  
AFS      
Einschätzung n.s. n.s. n.s. - indirekt 
Datenlage    -  
Ammonium      
Einschätzung - - o - + über Ammoniak 
Datenlage + + + +  
AOX      
Einschätzung o - n.b. n.b.  
Datenlage - -    
Kupfer      
Einschätzung o - - - + +  
Datenlage + + + o  
Blei      
Einschätzung + + - - + +  
Datenlage + + + o  
PAK      
Einschätzung + + - + bis + + +  
Datenlage o o o -  
MKW      
Einschätzung + + o bis - n.b. o indirekt 
Datenlage o -  -  
4-Nitrophenol      
Einschätzung - - - n.b. -  
Datenlage o -  -  
DEHP      
Einschätzung + o n.b. n.b.  
Datenlage - -    
Isoproturon      
Einschätzung - - - o bis + saisonales 
Datenlage o o o - Aufkommen 
Diuron      
Einschätzung - - n.b. n.b.  
Datenlage o o    
EDTA      
Einschätzung - - - - n.b. o Vorsorge 
Datenlage o o  -  
NTA      
Einschätzung - - + + n.b. o Vorsorge 
Datenlage o o  -  
LAS      
Einschätzung - - + + n.b. n.b.  
Datenlage o o    
NPE      
Einschätzung - bis + o bis + n.b. o Tendenz 
Datenlage o o  - sinkend 
Arzneimittel      
Einschätzung - - bis o - bis + n.b. n.b.  
Datenlage o o    
Estradiol      
Einschätzung - + + n.b. + endokrin 
Datenlage o o  -  
Ethinylestradiol      
Einschätzung - bis o o n.b. + + endokrin 
Datenlage o o  -  
n.b.: nicht betrachtet in dieser Arbeit; n.s.: nicht sinnvoll; O2-Verbrauch: Wirkung vorwiegend über Sauerstoffverbrauch; indirekt: 
Wirkung indirekt über Verkleben des Interstitials, Vorsorge: Einschätzung basierend auf dem Vorsorgeprinzip 
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5.3 Bewertung der Relevanz von ausgewählten Stoffen in Abwasserent-
sorgungssystemen 
 
Abschließend soll für ausgewählte Stoffe bzw. Stoffparameter, die für bestimmte Stoffgrup-
pen charakteristisch sind, eine Bewertung ihrer Relevanz vorgenommen werden. Die folgen-
den Erörterungen basieren auf den theoretischen Überlegungen der Kapitel 3 und 4, den 
Simulationsberechnungen aus Kapitel A.1 im Anhang sowie den vorausgegangenen Ein-
schätzungen (siehe Kapitel 5.2). 
Zur Einteilung der Stoffgruppen werden die Merkmale vorwiegende Herkunft, Anteil parti-
kulärer Transport und Rückhalt Kläranlage herangezogen. Sie werden als maßgebend 
angesehen, um Aufkommen und Verteilung der ausgewählten Stoffe und potenziell hinzu-
kommender ähnlicher Stoffe in den Abwasserentsorgungssystemen darzustellen. Die Be-
trachtungen beziehen sich auf die folgenden Stoffgruppen bzw. Stoffe: 
 
• Bisher im Abwassersystem betrachtete Stoffe/Stoffparameter (schmutzwasser- und 
oberflächenbürtig): CSB und AFS 
• Bisher im Abwassersystem betrachtete Stoffe/Stoffparameter (vorwiegend schmutz-
wasserbürtig): Ammonium 
• Schwermetalle (vorwiegend oberflächenbürtig): Kupfer und Blei 
• Organische Schadstoffe (vorwiegend oberflächenbürtig): PAK, Isoproturon 4-NP und 
DEHP 
• Organische Schadstoffe (schmutzwasserbürtig, hoher Anteil partikulärer Transport, 
hoher Rückhalt in Kläranlagen): Nonylphenol, Tributylzinnverbindungen 
• Organische Schadstoffe (schmutzwasserbürtig, geringer Anteil partikulärer Transport, 
geringer Rückhalt in Kläranlagen): EDTA, Ethinylestradiol, Cyclophosphamid 
• Organische Schadstoffe (schmutzwasserbürtig, geringer Anteil partikulärer Transport, 
hoher Rückhalt in Kläranlagen): NTA, Estradiol, LAS 
 
In der Tabelle 5-4 ist die Bewertung der Relevanz der Stoffe für den gegenwärtigen Zustand 
(IST) und die mögliche zukünftige Situation (ZUKUNFT) wiedergegeben. 
 
 
5.3.1 Bisher im Abwassersystem betrachtete Stoffe/Stoffparameter 
(schmutzwasser- und oberflächenbürtig): CSB und AFS 
 
Im Abwassersystem häufig betrachtete Stoffgruppen sind der CSB- und der AFS-
Parameter. CSB- und AFS-Verbindungen stammen aus beiden Abflussarten, dem Oberflä-
chenabfluss und dem Schmutzwasserabfluss; ihr Rückhalt in der Kläranlage ist unter ord-
nungsgemäßen Betriebsbedingungen sehr hoch (siehe Kapitel 4.1 und 4.2). Sowohl bei den 
AFS- als auch bei den CSB-Verbindungen besteht ein Potenzial zum Rückhalt in den Re-
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genbecken der Mischwasserbehandlung. Bezogen auf die jährlichen Frachten werden in 
einem gängigen Mischsystem erhebliche Mengen aus der Mischwasserentlastung den 
Fließgewässern zugeführt. Aber auch aus der Kläranlage werden beträchtliche Jahresfrach-
ten emittiert (siehe Kapitel A.1.2.2 im Anhang).  
Es ist dabei zu beachten, dass CSB-Verbindungen in der Mischwasserentlastung eher leicht 
abbaubar und damit in höherem Umfang sauerstoffzehrend sind, als dies bei den CSB-
Verbindungen im Kläranlagenablauf der Fall ist. Hier werden höhere Anteile an schwer ab-
baubaren CSB-Verbindungen gefunden.  
Durch den Summenparametercharakter des CSB sowie des AFS sind spezifische Maßnah-
men zur Reduktion an der Quelle schwierig umzusetzen. Günstige Eingriffsorte sind im 
Mischsystem die Regenentlastungsbauwerke. Hier können durch eine Sicherstellung des 
Absetzvorganges, z.B. in Durchlaufbecken, Emissionen verringert werden. 
Da der CSB indirekt über die Sauerstoffzehrung Auswirkungen auf die Gewässerqualität 
haben kann, wird er in der Gesamtbewertung etwas höher als der AFS-Parameter bewertet 
(siehe Tabelle 5-4). Gleichwohl haben die Feststoffe ebenfalls eine große Bedeutung, da sie 
u.a. als Träger vieler Schadstoffe fungieren. 
Beide Parameter sollten auch in Zukunft betrachtet werden, da sie relativ einfach zu bestim-
men sind und eine gute Vergleichbarkeit mit historischen Daten gegeben ist. 
 
 
5.3.2 Bisher im Abwassersystem betrachtete Stoffe/Stoffparameter 
(schmutzwasserbürtig): Ammonium 
 
Eine häufig in den Abwasserentsorgungssystemen untersuchte Verbindung ist das weitge-
hend schmutzwasserbürtige Ammonium. Es gehört zu den anorganischen Stickstoffverbin-
dungen und hat neben einer eutrophierenden Wirkung das Potenzial zu akut toxischen Effek-
ten in Fließgewässern. Das mit ihm im Gleichgewicht stehende Ammoniak entsteht unter 
bestimmten Bedingungen und gilt als akutes Fischgift (siehe Kapitel 4.3). 
Bedingt durch die Herkunft aus dem Schmutzwasser werden aus Mischsystemen nur gerin-
ge Frachten über die Mischwasserentlastung im Vergleich zur Kläranlage emittiert. Dies gilt 
auch bei der Annahme einer hohen Rückhalteleistung in der Kläranlage (siehe Kapitel 
A.1.2.2 im Anhang). 
Bei potenziell auftretenden Spitzenkonzentrationen in der Mischwasserentlastung können 
jedoch unter bestimmten Gewässerrandbedingungen, eine Rolle spielt u.a. der pH-Wert, 
Situationen entstehen, die zu kritischen Ammoniak-Konzentrationen führen (siehe Kapitel 
A.1.2.6 im Anhang). 
Deshalb wird Ammonium in der Gesamtbewertung als hoch relevant eingeordnet; auch in 
Zukunft sollte dieser Parameter im Abwassersystem im Auge behalten werden. 
Ansätze zur Verringerung der Einträge sind im häuslichen Schmutzwasserbereich unter Bei-
behaltung der bisherigen Entwässerungssysteme nur bedingt möglich. Hier zeigen die alter-
nativen Sanitärkonzepte mit einer weitgehenden Trennung der Schmutzwasserkomponenten 
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(z.B. Gelbwasser- und Schwarzwasserfraktionen) erste Ansätze für eine auf Ammonium be-
zogene Stoffstromtrennung. Allerdings werden bis heute die Umsetzbarkeit im Bestand und 
die sich daraus ergebenen Kosten äußerst kontrovers diskutiert.  
Allgemein sollten besondere bzw. ungeplante ammoniumreiche Einleitungen in das Kanal-
netz, z.B. durch Gülle, vermieden werden.  
In den Kläranlagen werden schon jetzt durch die Nitrifikation hohe Eliminationen erreicht. 
Bedingt durch den vorwiegend löslichen Charakter der Ammoniumverbindungen sind die 
Reduktionspotenziale an der Mischwasserentlastung durch Absetzvorgänge begrenzt. Wird 
hier eine weitergehende Behandlung gewünscht, bieten sich Bodenfiltersysteme an, die eine 
hohe Ammonium-Rückhalteleistung aufweisen.  
Hinsichtlich der eutrophierenden Wirkung von Ammonium ist zu berücksichtigen, dass neben 
dem Ammonium auch weitere Stickstoffverbindungen dazu beitragen und dann in die Be-
trachtung einzubeziehen sind.  
Des Weiteren sind in Bezug auf die in Fließgewässer eingetragenen Gesamtstickstoffmen-




5.3.3 Schwermetalle (vorwiegend oberflächenbürtig): Kupfer und Blei 
 
Die Gruppe der Schwermetalle gehört zu den anorganischen Substanzen mit vielfältigen 
Stoff- und Wirkungseigenschaften. Allen gemeinsam ist die fehlende biologische Abbaubar-
keit, was bedeutet, dass viele Maßnahmen zum Rückhalt lediglich Umverteilungsprozesse 
sein können, da eine echte Elimination nicht möglich ist (siehe Kapitel 4.4).  
Die hier behandelten Elemente Kupfer und Blei sind vorwiegend oberflächenbürtig; Kupfer 
stammt eher aus Dachabflüssen, während Blei eher in Verkehrsflächenabflüssen zu finden 
ist. Durch die Verringerung der Bleibelastung in Treibstoffen konnte eine deutliche Reduktion 
der Belastungen in den Oberflächenabflüssen festgestellt werden. Damit wird dem Blei, trotz 
human- und ökotoxikologisch hoher Relevanz, in Zukunft eine leicht verringerte Bedeutung 
zugemessen. Im Unterschied zum Blei hat das Kupfer geringere humantoxische Wirkungen, 
allerdings gilt es in der frei verfügbaren Form als akutes Fischgift.  
Bei allen Schwermetallen ist der Anteil an frei verfügbaren Formen maßgebend für die Wir-
kung. Diese ist in Fließgewässern von den elementspezifischen Stoffeigenschaften, aber 
auch von vielen weiteren Randbedingungen, z.B. dem pH-Wert und der Härte, abhängig.  
Grundsätzlich kann davon ausgegangen werden, dass Blei im Vergleich zum Kupfer in höhe-
rem Maße an Partikeln transportiert wird.  
Die Adsorption an Feststoffe und deren anschließende Entfernung stellt aufgrund der fehlen-
den biologischen Abbaubarkeit die einzige Möglichkeit dar, Schwermetalle aus dem Abwas-
sersystem zu entfernen. In Kläranlagen werden über diesen Prozess beim Kupfer mäßige, 
beim Blei hohe Rückhalteleistungen beobachtet. Es muss allerdings in Kauf genommen wer-
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den, dass der Klärschlamm mit Schwermetallen angereichert wird und damit bei landwirt-
schaftlicher Verwertung das Boden-Grundwasser-System belasten kann.  
Dieser Aspekt ist auch wichtig bei der Frage der Versickerung. Gerade die häufig zur Versi-
ckerung anstehenden Dachabflüsse können hoch mit Kupferverbindungen kontaminiert sein. 
Auch hier ist eine Verschiebung der Schwermetallströme vom Abwassersystem in das Bo-
den-Grundwasser-System zu befürchten. 
Ähnlich wie bei den Kläranlagen sind Rückhalteleistungen im Mischsystem an gut funktionie-
renden Regenentlastungsbauwerken durch Feststoffrückhalt denkbar. Durch hohe Absetz-
wirkungen würden Kupfer- und Bleimengen vom Fließgewässer weg in das Kläranlagen-
Klärschlamm-System umgeleitet. 
Wegen der fehlenden biologischen Eliminationsmöglichkeiten sollten auch Maßnahmen zur 
Reduktion an der Quelle bedacht werden. Hier kommt für das Kupfer v.a. eine Umorientie-
rung bei den verwendeten Dachmaterialien in Frage. Für andere hier nicht beschriebene 
Schwermetalle (z.B. Cadmium) sind regional weiterhin industrielle Quellen zu verringern. 
Generell stammen Schwermetalle aber auch aus vielfältigen diffusen Quellen, z.B. der all-
gemeinen Luftstaubbelastung, die sich nur bedingt durch Einzelmaßnahmen verringern las-
sen. Es darf auch nicht vergessen werden, dass einige Stoffe (Kupfer, Zink) essentielle Spu-
renelemente sind. Bei den Einträgen in Fließgewässer spielen auch viele natürliche, geoge-
ne Quellen eine Rolle. 
Grundsätzlich sollten, unabhängig vom betrachteten Schwermetall und den Randbedingun-
gen des aufnehmenden Kompartimentes, erhöhte Einträge aus den Abwasserentsorgungs-
systemen in die Fließgewässer vermieden werden. Dazu bieten sich in der Mischwasserbe-
handlung bei empfindlichen Gewässern die Bodenfiltersysteme an. Sie können sowohl die 
Konzentration als auch die Frachten aus der Mischwasserentlastung erheblich reduzieren. 
Bodenfiltersysteme können auch in Trennsystemen zur Behandlung von Oberflächenabflüs-
sen oder einzelner Abflussarten (z.B. Straßenabflüsse) verwandt werden. Allerdings sind 
auch deren Rückhaltewirkungen begrenzt. Zudem ist durch die Nitrifikation die Gefahr einer 
Versauerung und hierdurch der Wiederauswaschung von Schwermetallen denkbar. 
Aus den Kläranlagen werden infolge der hohen Anreicherung im Klärschlamm im Vergleich 
zu den Einträgen aus den urbanen Flächen geringere Mengen in die Fließgewässer einge-
tragen. Dies wird auch aus den Ergebnissen der Simulation (siehe Kapitel A.1.2 im Anhang) 
deutlich. Im Mischsystem stammen unter den gewählten Konditionen 41,5 % der jährlichen 
Kupferfracht und 66,7 % der Bleifracht aus der Mischwasserentlastung.  
Aus den beschriebenen Gründen werden Kupfer und Blei als hoch relevant im Abwassersys-
tem eingestuft; für die Zukunft wird für das Blei von einer geringeren Relevanz ausgegangen 








5.3.4 Organische Schadstoffe (vorwiegend oberflächenbürtig) und DEHP 
 
Diese Gruppe umfasst organische Schadstoffe, die vorwiegend aus Oberflächenabflüssen 
(PAK, 4-NP, Isoproturon) oder von Oberflächenabflüssen und Schmutzwasserabflüssen 
(DEHP) stammen können. Im Vergleich zu den vorgenannten Stoffen sind wesentlich weni-
ger Daten verfügbar. Viele der getroffenen Aussagen beruhen daher auf Annahmen und be-
dürfen in Zukunft einer Absicherung durch Messungen. Im Folgenden werden die Polycycli-
schen Aromatischen Kohlenwasserstoffe (PAK), das Phthalat DEHP, das Herbizid Isoprotu-
ron und der Luftschadstoff 4-Nitrophenol (4-NP) näher erörtert. 
Während der Anteil an partikulärem Transport beim DEHP hoch und bei den PAK sehr hoch 
ist, werden Isoproturon und 4-NP überwiegend gelöst transportiert. Da alle Verbindungen als 
gering bis sehr gering biologisch abbaubar gelten, hängt der Rückhalt in Kläranlagen vorwie-
gend vom Ausmaß der Feststoffverfrachtung ab. Wegen der zuvor genannten Stoffeigen-
schaften ist daher der Rückhalt von PAK und von DEHP in Kläranlagen hoch, während er für 
die anderen Verbindungen sehr gering ist. 
Nach den Simulationsberechnungen im Mischsystem (siehe Kapitel A.1.2.2 im Anhang) be-
trägt der Anteil der jährlichen Mischwasserentlastungsfracht für die genannten Stoffe zwi-
schen ca. 18 % bis 30 %. Damit liegen diese Verbindungen zwischen den Schwermetallen, 
die in hohem Maße über die Mischwasserentlastung emittiert werden, und vielen schmutz-
wasserbürtigen organischen Stoffen, die nur zu einem sehr geringen Teil hier entlastet wer-
den (s.u.). 
 
Für die überwiegend längerfristig wirkenden PAK sind die emittierten Jahresfrachten eine 
wichtige Bewertungsgröße. Problematisch bleibt die Relevanzbeurteilung einer Substanz-
gruppe mit vielfältigen Einzelverbindungen mit divergierenden Stoffeigenschaften und Wir-
kungsweisen (siehe Kapitel A.1.2.2 im Anhang). 
So muss bei dem als Leiteinzelsubstanz angegebenen Benzo[a]pyren von reproduktionstoxi-
schen und mutagenen Wirkungen am Menschen ausgegangen werden. Anderen Einzelver-
bindungen werden wesentlich geringere toxische Wirkungen zugesprochen. Gemeinsam ist 
allen Verbindungen aus der Gruppe der PAK das hohe Potenzial zur Akkumulation, vorwie-
gend in Klärschlämmen, Boden und Gewässersediment. 
Die vermehrt in den Oberflächenabflüssen auftretenden PAK entstehen durch unvollständige 
Verbrennungsvorgänge und werden in die Atmosphäre verteilt. Ansatzpunkte für die mögli-
che Reduktion der Belastungen liegen darin, die Einträge in die Atmosphäre bei den Groß-
feuerungseinrichtungen und der Industrie zu vermindern. Zu bedenken ist, dass auch Klein-
feuerungsanlagen und der Verkehr zur ubiquitären Verteilung von PAK beitragen. 
Wegen des hohen Anteils an partikelvermitteltem Transport können PAK auch in der Misch-
wasserbehandlung zurückgehalten werden. Erste vereinzelte Messungen zeigen uneinheitli-
che Ergebnisse /Haritopolou 1996, Schäfer 1999/. Wichtig ist es, nicht nur den PAK-Anteil an 
den Gesamtfeststoffen, sondern auch die Verteilung auf die verschiedenen Partikelgrößen 
zu kennen. 
Insgesamt werden die PAK nach der EG-Wasserrahmenrichtlinie (EG-WRRL) als prioritäre 
gefährliche Stoffe eingestuft /EU Kommission 2001a/. Sie treten in den Abwasserentsor-
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gungssystemen und ihren wichtigsten Emissionspfaden (Mischwasserentlastung, Kläranla-
genablauf) in erheblichen Mengen auf und haben nicht nur in der Gegenwart, sondern auch 
in der Zukunft eine hohe Relevanz (siehe Tabelle 5-4.). 
 
Ebenfalls zu den prioritären Stoffen nach EG-WRRL gehört das Phthalat DEHP, allerdings 
gehört es zu derjenigen Gruppe, für die eine Überprüfung der Gefährlichkeit ansteht /EU 
Kommission 2001a/. Als echte Massenprodukte gelangen Phthalate in großen Mengen in die 
Umwelt. Neben der bekanntesten Einzelverbindung DEHP existiert eine Vielzahl weiterer 
Substanzen mit variierenden Eigenschaften (siehe auch Kapitel 4.5.12).  
Grundsätzlich gilt DEHP als gering biologisch abbaubar. Durch den hohen feststoffvermittel-
ten Transport sind die Rückhalteleistungen in den Kläranlagen relativ gut. Infolgedessen fin-
det sich DEHP in erhöhten Konzentrationen in Klärschlämmen und spielt eine wichtige Rolle 
in der aktuell geführten Verwertungsdiskussion. 
In die Abwasserentsorgungssysteme gelangt das ubiquitär vorkommende DEHP sowohl ü-
ber das Schmutzwasser, z.B. durch Auswaschung aus Kunststoffprodukten, als auch über 
die Oberflächenabflüsse durch nasse atmosphärische Deposition. Damit verteilen sich die 
Frachtausträge aus dem Mischsystem analog zu den CSB-Verbindungen zu 17,5 % auf die 
Mischwasserentlastung und zu 82,5 % auf den Kläranlagenablauf (siehe Kapitel A.1.2.2 im 
Anhang). 
Die Reduktionspotenziale im Abwassersystem sind vergleichbar mit denen der beschriebe-
nen feststofftransportierten Stoffe. Allerdings muss in Bezug auf die Bedeutung der Einträge 
aus dem Abwassersystem für die Fließgewässer gesagt werden, dass auch andere Emissio-
nen (z.B. nasse Deposition, Deponien) als dominant angesehen werden. 
Trotzdem wird dem DEHP wegen der uneinheitlichen Bewertung der toxischen Wirkungen 
und dem Auftreten in sehr hohen Mengen eine hohe Relevanz, auch für die Zukunft, beige-
messen. 
 
Ein Pflanzenschutzmittelwirkstoff, der in sehr hohen Mengen eingesetzt wird, ist das Herbizid 
Isoproturon. Während der Anwendungszeiten in der Landwirtschaft kann es in äußerst ho-
hen Konzentrationen in Abflüssen sowohl von befestigten Flächen (z.B. Hofflächen) als auch 
unbefestigten Flächen (Agrarflächen) auftreten. Bei Anschluss der Hofflächen an ein Misch-
system tritt Isoproturon an der Mischwasserentlastung in beträchtlichen Mengen auf. In der 
Kläranlage wird Isoproturon wegen seiner Löslichkeit und der geringen biologischen Abbau-
barkeit kaum zurückgehalten. Damit entfallen auch die Möglichkeiten, an den Regenentlas-
tungsbauwerken durch Absetzvorgänge die Emissionen zu verringern. Inwieweit eine weiter-
gehende Behandlung, z.B. in Bodenfiltern oder Membrananlagen, für Isoproturon eine sinn-
volle Lösung sein kann, ist gegenwärtig offen. Insbesondere das in hohem Maße saisonale 
Auftreten dürfte die Behandlungsmöglichkeiten erschweren. 
Als Alternative werden verschiedene Maßnahmen im Bereich der Landwirtschaft vorgeschla-
gen. Diese reichen von einer Minimierung der Aufwandsmenge über die Anwendung der 
guten fachlichen Praxis (z.B. Reinigung von Feldspritzen) bis hin zu Ansätzen zur getrennten 
Behandlung von Oberflächenabflüssen von Betriebsflächen (siehe auch Kapitel 4.5.4.1). 
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Da Isoproturon zu den in Deutschland zugelassenen Herbizidwirkstoffen gehört, wird es 
auch in Zukunft in erheblichen Mengen in die Oberflächengewässer gelangen. Wegen unkla-
rer ökotoxischer Wirkungen, der uneinheitlichen Aufkommensdatenlage im Abwassersystem 
und der Aufführung in der EG-WRRL als prioritärer Stoff /EU Kommission 2001a/ wird es in 
Bezug auf die Gesamtrelevanz der Emissionen aus den Abwasserentsorgungssystemen als 
mäßig relevant eingestuft. 
 
Der Luftschadstoff 4-Nitrophenol (4-NP) zählt wie das Isoproturon zu den gelösten und ge-
ring abbaubaren Verbindungen. Damit ist es auch in der Kläranlage nur in einem geringen 
Maß zurückhaltbar. 4-NP gehört zu den eindeutig oberflächenbürtigen Stoffen; im Schmutz-
wasserabfluss vereinzelt durchgeführte Messungen zeigen lediglich geringe Belastungen an. 
Bezogen auf emittierte Jahresfrachten werden aus dem fiktiven Mischsystem, das den Simu-
lationen zugrunde gelegt wurde, beachtliche Mengen über die Mischwasserentlastung (23 
%) in die Fließgewässer emittiert.  
Ein weiterer erheblicher Frachteintrag ergibt sich aus dem Kläranlagenablauf bei Regenwet-
ter. Hier erhöht sich niederschlagsbedingt die Konzentration im Zulauf der Kläranlage spür-
bar. Aufgrund der geringen Abbaubarkeit von 4-NP entspricht sie in etwa der Ablaufkonzent-
ration und führt so zu hohen Austragsfrachten. 
Bedingt durch die hohe Löslichkeit sind klassische Maßnahmen an der Regenentlastung wie 
auch an der Kläranlage analog zum Isoproturon begrenzt.  
Offen ist beim 4-NP die toxikologische Relevanz von erhöhten Gehalten in Fließgewässern. 
Bislang verfügbare Wirkdaten liegen weit über den gemessenen und berechneten Aufkom-
mensdaten in Fließgewässern (siehe Kapitel A.1.2.6 im Anhang). 
Wegen der sich daraus abzuleitenden eher geringeren Gefährlichkeit von 4-NP wird es be-
zogen auf die Gesamtrelevanz im Abwassersystem als mäßig relevant in Gegenwart und 
Zukunft eingestuft. Auf jeden Fall eignet sich 4-NP als Modellsubstanz für andere zukünftig 
auftretende Verbindungen mit vergleichbaren Stoffeigenschaftsgrößen. 
 
Die nächsten ausgewählten organischen Substanzen stammen aus dem Schmutzwasser-
abfluss; sie lassen sich in drei Untergruppen einteilen. Die erste umfasst Verbindungen, die 
überwiegend an Feststoffen transportiert werden; damit ist auch der Rückhalt in Kläranlagen 
hoch. Die zweite und dritte schmutzwasserbürtige Verbindungsklasse umfasst vorwiegend 
lösliche Stoffe, wobei in der Gruppe 2 biologisch gering abbaubare und in der Gruppe 3 gut 







5.3.5 Organische Schadstoffe (schmutzwasserbürtig, hoher Anteil parti-
kulärer Transport, hoher Rückhalt in Kläranlagen (Nonylphenol, 
Tributylzinnverbindungen)) 
 
Beide betrachteten Verbindungen (Nonylphenol: NP und Tributylzinn: TBT) werden in hohem 
Maße an Partikeln transportiert und damit in der Kläranlage zurückgehalten. Sie gehören 
beide zu den prioritären gefährlichen Stoffen nach EG-WRRL /EU Kommission 2001a/. 
 
Das Nonylphenol (NP) tritt als Metabolit der nonylphenolischen Verbindungen (NPE) in den 
Abwasserentsorgungssystemen auf. Es wird vornehmlich unter anaeroben Bedingungen, 
z.B. während der Schlammfaulung, gebildet und findet sich daher in erhöhten Konzentratio-
nen im Klärschlamm. Vor verschiedenen Verzichtserklärungen und Anwendungsverboten 
wurden NPE-Verbindungen in Wasch- und Reinigungsmitteln eingesetzt. Durch die Redukti-
onsmaßnahmen ist ein deutlicher Rückgang der Belastung in allen Umweltmatrices zu ver-
zeichnen; das gilt für die Ausgangsverbindungen wie für die Metaboliten. Vereinzelt werden 
die Stoffe aber immer noch eingesetzt, z.B. in der Textilbranche, was lokal zu erhöhten Kon-
zentrationen in Gewässern führen kann. 
Neben seinen ausgeprägten gewässertoxischen Eigenschaften wirkt Nonylphenol als endo-
krine Substanz schon in Konzentrationen ab 20 µg/l. Es gehört damit zu den Xenobiotika mit 
dem höchsten endokrinen Potenzial (siehe auch Kapitel 4.5.7). 
Nach den Simulationsberechnungen (siehe Kapitel A.1.2.2 im Anhang) werden - bezogen 
auf die gesamten Nonylphenolfrachten - 6,4 % aus der Mischwasserentlastung eingetragen. 
Dieser Wert liegt weit unter den Werten der bisher betrachteten, vorwiegend oberflächenbür-
tigen Stoffe. Bezogen auf die jährlich emittierten Frachten in Mischsystemen sind beim No-
nylphenol also die Kläranlagenabläufe dominant. Eine mögliche Reduktion ließe sich in der 
Kläranlage durch eine weitergehende Feststoffverfrachtung oder durch eine Vermeidung 
anaerober Milieubedingungen erreichen.  
Bei Verlagerung in den Klärschlamm ist der Aspekt der Schadstoffanreicherung, die die Mög-
lichkeiten zur stofflichen Verwertung einschränkt, als eindeutiger Nachteil zu bewerten. 
Insgesamt macht das Beispiel der NPE-Verbindungen und des NP deutlich, dass Ausgangs-
substanzen und Metaboliten gemeinsam in einem System betrachtet werden sollten. Erst die 
Berichte über die erheblich stärker toxischen Wirkungen des Metabolits Nonylphenol führten 
zu Untersuchungen zur Entstehung, dem Verbleib und ggf. dem Abbau dieser Substanz-
gruppe in den aquatischen Systemen. 
Neben den Maßnahmen in den Abwassersystemen sind weitere Anstrengungen zur Reduk-
tion an der Quelle erforderlich. So ist in Deutschland eine Verordnung zum weitgehenden 
Anwendungsverbot dieser Verbindungsklasse erlassen worden /N.N. 2003/. Bis zum voll-
ständigen phasing out müssen die NPE-Substanzen, einschließlich des Nonylphenols, we-




Auch die Tributylzinnverbindungen (TBT) weisen eine ausgeprägte Ökotoxizität und eine 
endokrine Wirkung auf. Sie wurden bis zu ihrem Anwendungsverbot vor allem als Biozid in 
Schiffsfarben eingesetzt. Durch die bis heute andauernde Verwendung in anderen Bereichen 
(z.B. Textilschutz, PVC-Stabilisator) treten Zinnorganyle weiterhin in den Wassermatrices 
auf. Da der Direkteintrag in Gewässer durch Schiffsfarben durch Verbote rückläufig ist, wer-
den relativ gesehen die abwasserbedingten Einträge (z.B. Indirekteinleiter, Waschlaugen) 
zunehmend an Bedeutung gewinnen (siehe Kapitel 4.5.11). 
Nach den Ergebnissen der Simulation emittieren aus Mischwasserentlastungen ähnliche 
Anteile (6,6 % bezogen auf die Gesamtfracht) wie beim Nonylphenol. Neben den weiter zu 
verfolgenden Reduktionen an der Quelle stehen also Anstrengungen zur Verringerung der 
TBT-Frachten aus kommunalen und industriellen Kläranlagen im Vordergrund. Für die durch 




5.3.6 Organische Schadstoffe (schmutzwasserbürtig, geringer Anteil 
partikulärer Transport, geringer Rückhalt in Kläranlagen (EDTA, 
Ethinylestradiol, Cyclophosphamid)) 
 
Aus der Gruppe der eher gelösten, gering abbaubaren und damit wenig zurückhaltbaren 
organischen Stoffe werden der Komplexbildner EDTA und die Humanarzneimittel Ethiny-
lestradiol und Cyclophosphamid als Beispiele gewählt. 
Aus den Simulationsstudien (siehe Kapitel A.1.2.2 im Anhang) wird deutlich, dass die aus 
einem Mischsystem emittierten Frachten überwiegend aus den Kläranlagen stammen. Die 
Anteile der an der Mischwasserentlastung emittierten Jahresfrachten sind noch geringer (1,4 
bis 3,5 %), als dies bei den bisher beschriebenen schmutzwasserbürtigen Stoffen (NP und 
TBT) der Fall ist. 
 
Die Komplexbildnersubstanz EDTA wurde in der Vergangenheit in hohen Mengen einge-
setzt. Durch ihre geringe Abbaubarkeit in Kläranlagen wurde EDTA in erhöhten Konzentrati-
onen sowohl im Ablauf von Kläranlagen als auch in Fließgewässern gefunden.  
EDTA wirkt indirekt toxisch, indem es die Ausfällung und damit die Inaktivierung gelöster 
Metalle verhindert und die Remobilisierung fördert. Analog zu vielen anderen organischen 
Schadstoffen ist auch die Relevanz der potenziell gebildeten Metaboliten (z.B. Ketopiperazi-
nacetat aus Fe-EDTA) bislang völlig ungeklärt (siehe Kapitel 4.5.8). Wegen der geringen 
biologischen Abbaubarkeit werden in zunehmendem Maße als Ersatzstoffe für EDTA das 
unten beschriebene NTA und weitere Verbindungen eingesetzt. Es ist allerdings gegenwärtig 
offen, wie vollständig diese Substitution in kurzen Zeiträumen sein wird. 





Die beiden Humanarzneimittel Ethinylestradiol und Cyclophosphamid gehören ebenfalls zu 
den Stoffen, die nur zu einem geringen bis mäßigen Anteil in Kläranlagen zurückgehalten 
werden. 
Da das Hormon Ethinylestradiol in einem etwas höheren Umfang partikulär transportiert 
wird, sind auch die Rückhalteleistungen in der Kläranlage höher als beim EDTA und Cyc-
lophosphamid. 
Ethinylestradiol hat als synthetisches Estrogen eine signifikante estrogene Wirkung. An a-
quatischen Organismen werden Effekte schon ab 0,1 ng/l (zum Vergleich: bei Nonylphenol 
ab 20.000 ng/l) beobachtet (siehe auch Kapitel 4.5.6.1). Die wenigen gemessenen Ablauf-
konzentrationen in Kläranlagen liegen schon in diesem Wirkbereich. Außerdem gibt es posi-
tive Ethinylestradiolbefunde im Trinkwasser. Schwierig ist bislang die Beurteilung der human- 
und ökotoxikologischen Relevanz. Hier stehen beobachtete Effekte am Menschen bzw. Wild-
tierpopulationen ersten Ergebnissen über hormonelle Wirkkonzentrationen gegenüber. Ein 
direkter Beweis für einen kausalen Zusammenhang, insbesondere in Bezug auf den Men-
schen, steht noch aus. 
Im Sinne eines vorsorgenden Trinkwasser- und Gewässerschutzes sind aber alle möglichen 
Maßnahmen zur Reduktion dieser Einträge aus den Abwasserentsorgungssystemen zu er-
greifen. 
Bei den Möglichkeiten zur Verringerung an der Quelle ist bei allen Humanarzneimitteln sorg-
sam zwischen dem humantherapeutischen Nutzen und einer möglichen ökotoxischen Wir-
kung abzuwägen. Als Zwischenlösung kommt die weitergehende Behandlung auf der Kläran-
lage in Frage. Es konnte in verschiedenen Untersuchungen gezeigt werden, dass mit be-
stimmten Techniken, z.B. den Membrananlagen, gute Reinigungsleistungen zu erzielen sind 
/Schullerer et al. 2001, Hegemann et al. 2002/.  
 
Cyclophosphamid gehört zu den sog. Cytostatica, die zur Bekämpfung von Krebserkran-
kungen vorwiegend in Krankenhäusern eingesetzt werden. Trotz der dabei verwendeten 
geringen Mengen (ca. 400 kg/a) wird der Substanz eine hohe toxische Relevanz wegen des 
Potenzials zu chronischen Wirkungen in relativ kleinen Konzentrationen zugeordnet. So gilt 
Cyclophosphamid in Säugerorganismen als kanzerogen und reproduktionstoxisch (siehe 
auch Kapitel 4.5.6.1). Vor allem in bestimmten Abwasserteilströmen (z.B. Krankenhausab-
wasser) kann es dadurch zu Belastungen kommen, die bei fehlendem Rückhalt in der Klär-
anlage auch die Gewässer beeinträchtigen. Da Cyclophosphamid zur Behandlung von 
schweren Krankheiten eingesetzt wird und damit der humantherapeutische Nutzen im Ver-
gleich zu anderen Arzneiwirkstoffen (z.B. Lipidsenkern) außer Frage steht, sollten Behand-
lungsmaßnahmen im Abwassersystem im Vordergrund stehen. Hier sind Teilstrombehand-
lungen der Krankenhausabwässer bzw. weitergehende Techniken auf der Kläranlage (z.B. 
Membrananlagen) denkbar. 
Auf Grund des hohen Wirkpotenzials und der begrenzten Möglichkeiten zur Reduktion an der 




5.3.7 Organische Schadstoffe (schmutzwasserbürtig, geringer Anteil 
partikulärer Transport, hoher Rückhalt in Kläranlagen (NTA, Estra-
diol, LAS)) 
 
In dieser Gruppe der schmutzwasserbürtigen Stoffe sind Substanzen zusammengefasst, die 
vorwiegend gelöst transportiert werden, aber durch ihre hohe biologische Abbaubarkeit in 
Kläranlagen weitgehend zurückgehalten werden. Es werden der Ersatzstoff für EDTA, das 
NTA, das natürliche Hormon Estradiol und ein Waschmittelinhaltsstoff (LAS) betrachtet. 
Die bisher behandelten schmutzwasserbürtigen Stoffe hatten trotz vieler Unterschiede -
bezogen auf die emittierten Frachten aus einem Mischsystem - eine Gemeinsamkeit: In allen 
Jahresemissionsfrachtberechnungen der Simulationen (siehe Kapitel A.1.2.2 im Anhang) 
dominieren die Einträge aus den Kläranlagenabläufen im Vergleich zu den Mischwasserent-
lastungen. Der prozentuale Anteil der Mischwasserentlastungsfrachten an den Gesamtemis-
sionen ist bei allen Stoffen sehr gering (1,4 % bis 6,6 %). 
Ganz anders stellt sich die Situation für die Verbindungen dieser Gruppe dar. Durch den sehr 
guten Rückhalt in der Kläranlage (95 % bis 99 %) infolge des biologischen Abbaus werden 
an der Mischwasserentlastung in Relation zur Gesamtfracht sehr viel größere Mengen emit-
tiert. Gemessen an den jährlichen Gesamtemissionen liegt dieser Prozentsatz beim Estradiol 
bei 21,3 %, beim NTA bei 22,1 % und beim LAS bei 58,8 % (siehe auch Kapitel A.1.2.2 im 
Anhang).  
Damit sollte für diese Substanzen die Mischwasserentlastung als möglicher Eintragspfad in 
Fließgewässer nicht außer Acht gelassen werden. Auch in Bezug auf die entlasteten Kon-
zentrationen konnte für das Estradiol und das NTA gezeigt werden, dass unter bestimmten 
Bedingungen die Gewässerkonzentration durch die Mischwasserentlastung deutlich erhöht 
wird (siehe Kapitel A.1.2.6 im Anhang). Inwieweit diese Einträge zu signifikanten ökotoxi-
schen Wirkungen in den Fließgewässern führen, ist derzeit nicht eindeutig zu beantworten. 
Besonders für die Verbindungen NTA und LAS gilt, dass sie in beträchtlichen Mengen im 
Schmutzwasser vorkommen und bereits ubiquitär in allen Wassermedien zu finden sind. 
Dabei ist ihre hohe biologische Abbaubarkeit einerseits ein Vorteil, anderseits bleiben Unsi-
cherheiten bei der Frage des Auftretens von Metaboliten mit möglicherweise anderen Wir-
kungsweisen bestehen. 
Wegen der Unsicherheiten über mögliche Wirkungen und des hohen Rückhaltepotenzials in 
Kläranlagen wird allen drei Verbindungen eine mäßige Relevanz im Abwassersystem zuge-
ordnet. 
 
5.3.8 Wirkungsbezogene Analytik 
 
Aus den bisherigen Erörterungen lässt sich folgern, dass die Auswahl der richtigen Leitpa-
rameter ein schwieriges Unterfangen ist und in hohem Maße vom Untersuchungsziel ab-
hängt. Eine Möglichkeit, in Zukunft die Vielfalt der zu bestimmenden Einzelstoffe etwas ein-
zugrenzen, wäre ein neuer Ansatz in der Analytik von Schadstoffen. 
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Die sog. wirkungsbezogene Analytik versucht, Stoffe neben ihren reinen Stoffeigenschaf-
ten nach ihren Wirkungen in Gruppen einzuordnen. Sie kombiniert also die klassischen Ana-
lysemethoden mit verschiedenen, einfach durchzuführenden Wirkungstests.  
Ein Beispiel ist die Kombination aus einer chromatographischen Analysenmethode 
(HPLC/DAD) und einem Gentoxizitätstest (umu-Test) /Noij und Bobeldijk 2002/. Die Autoren 
beschreiben die Anwendung dieses Testsystems für die Matrices Abwasser aus Industrie 
und Krankenhäusern und Fließgewässer. Die durch die Chromatographie vorgetrennten 
Substanzen werden zeitdiskret in Mikrotiterplatten aufgefangen und einem Gentoxizitätstest 
mit einem Bakterienstamm nach dem umu-Verfahren unterzogen. Dort, wo auffällige Befun-
de sind, kann die Analytik in Kombination mit einer UV-Spektrenbibliothek eine gezielte Iden-
tifizierung der gewünschten Substanzen vornehmen. Dieses Verfahren kann bei den folgen-
den Anwendungen eingesetzt werden: Screening in Gewässermonitoringprogrammen, Indi-
rekteinleiteridentifikation, Nachweis und Kontrolle von abwassertechnischen Maßnahmen, 
bezogen auf die Wirkung von Stoffen /Noij und Bobeldijk 2002/. 
Ein weiteres innovatives Verfahren zur Kombination von Wirkungsdaten, der Leuchtbakteri-
entest, mit moderner zielgerichteter Analytik wurde von Reemtsma et al. /1999/ vorgestellt. 
Der große Vorteil des Leuchtbakterientests gegenüber herkömmlichen Toxizitätstests (z.B. 
Fischtest) liegt in der schnellen und reproduzierbaren Ergebnisfindung und der hohen Emp-
findlichkeit gegenüber toxischen Stoffen /URömpp 2000/. In der Kombination mit instrumen-
teller Analytik wird der Leuchtbakterientest zu einem toxizitätsgeleiteten Analyseverfahren, 
das wertvolle Hinweise zu Wirkung und Struktur von Verbindungen in Wasserproben liefert. 
Das Kernstück der Methode ist eine sequenzielle Extraktion der Verbindungen nach Polarität 
und Acidität. In diesen Extrakten wird der Hemmtest durchgeführt. Nur die positiven Proben 
werden einer chromatographischen (HPLC-DAD) Trennung unterzogen. In den zeitlich ge-
trennt aufgefangenen Fraktionen des Auslaufs der HPLC wird wiederum ein Leuchtbakteri-
entest durchgeführt. An den hierbei ermittelten positiven Fraktionen wird die Identifizierung 
der Verbindungen mit der Gaschromatographie in Kombination mit dem Massenspektrome-
ter (GC/MS) vorgenommen. Mit Hilfe dieser Technik ist es zum einen möglich, gezielt die 
Verbindungen zu erkennen, die auch eine entsprechende Wirkung haben, zum anderen 
kann die wirkungsbezogene Analytik eingesetzt werden, um den Erfolg von verschiedenen 
Maßnahmen zur (Ab)Wasserbehandlung nachzuweisen. Offene Fragen bestehen zur Zeit 
noch in der Auswahl des repräsentativen Toxizitätstests und in der apparativen Umsetzung 
für die Routinebestimmung. 
Insgesamt stellen die Methoden zur toxizitätsgeleiteten Analytik aber eine signifikante Neu-
entwicklung dar, für die in der Zukunft ein enormes Entwicklungspotenzial vorausgesagt 
wird. Deshalb stellen die wirkungsbezogenen Parameter ein interessantes Forschungsfeld 
für die Zukunft dar.  
 
Zusammenfassend kann aus den Ausführungen geschlossen werden, dass eine auf Einzel-
komponenten bezogene Betrachtung der stofflichen Einträge aus den Abwasserentsor-
gungssystemen in die Fließgewässer in Zukunft nicht ausreichend sein wird. Es müssen zu-
künftig Ansätze zur Planung, zur Bemessung und zum Betrieb von Abwasserentsorgungsan-
lagen gefunden werden, die von der sektoralen Sichtweise hin zum integralen Gewässer-
schutz führen. Dabei ist es aus Sicht der Siedlungswasserwirtschaft ein übergeordnetes Ziel, 
integrierte Konzepte der Abwasserentsorgung zu entwickeln, mit denen die durch Abwasser-
367 
einleitungen verursachten Gewässerbelastungen so weit wie möglich vermindert werden 
können. 
Dabei ist zukünftig damit zu rechnen, dass neben den schon bekannten und gut untersuch-
ten Substanzen bzw. Substanzgruppen neue Stoffe, die aus verschiedenen Quellen in die 
urbanen Wassermatrices gelangen, auftreten werden /Eriksson et al. 2004/. Aufgrund der 
vielfältigen Einflussfaktoren, die zu einer hohen Diversität in allen Bereichen der Stoffbe-
trachtung (Aufkommen, Verteilung, Wirkung) führen, ist es jedoch auch in Zukunft unabding-
bar, einzelfallbezogene Untersuchungsziele zu definieren und ortsspezifische Gegebenhei-
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